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L’analyse du cycle de vie (ACV) est un outil d’aide à la décision qui permet de dresser 
l’empreinte environnementale d’un produit ou d’un service tout le long de son cycle de vie. Les 
substances émises ou les ressources extraites du produit analysé sont traduites en impacts pour 
différentes catégories (réchauffement climatique, écotoxicologie terrestre et aquatique) via un 
facteur de caractérisation (CF). Pour les métaux, le CF de la catégorie écotoxicité est calculé 
comme le produit de trois facteurs : un facteur de devenir, (FF), un facteur de biodisponibilité 
(FB) et un facteur d’effet (FE). Le FF évalue la fraction de la substance qui est transportée du 
compartiment environnemental d’émission au compartiment de réception et son temps de 
résidence. Le BF décrit la fraction de substance biodisponible et le FE modélise l’effet sur la 
qualité et la biodiversité des écosystèmes, c’est à dire la fraction d’espèces potentiellement 
affectées, par concentration d’exposition, qui est calculé à partir des données de tests 
écotoxicologiques.  
Dans le cas des organismes terrestres, les FEs ne tiennent actuellement pas compte des propriétés 
des métaux. En effet, le FE d’un métal n’est pas habituellement calculé à partir des données 
d’effet écotoxicologiques terrestres, qui sont rares et ne couvrent pas le nombre de données 
recommandées par la méthode AMI (Assessement of the Mean Impact) utilisée dans USEtox. Le 
FE est extrapolé à partir des données des organismes aquatiques. Cette extrapolation, appelée 
l’équation de partition à l’équilibre (EqP) est basée sur le coefficient de partition sol-eau Kd et la 
densité du sol. Un unique Kd est présentement utilisé pour représenter la répartition du métal 
entre les phases solides et aqueuses du sol, quel que soit le sol dans lequel le métal est émis. Or 
dans le cas des substances métalliques, la toxicité d’un métal dépend de sa spéciation, et donc de 
sa répartition dans le sol. La spéciation d’un métal est fonction des propriétés physicochimiques 
des sols (pH, taux de matière organique, texture, etc.). Ainsi, utiliser une seule valeur de Kd quel 
que soit le sol de réception signifie que l’EqP considère que les propriétés des sols ne varient pas 
spatialement et donc que la toxicité des métaux ne varie pas selon ces propriétés. De plus, l’EqP 
suppose que la sensibilité des écosystèmes aquatiques et terrestres est équivalente. Malgré les 
approximations de cette équation, il est intéressant d’utiliser les données écotoxiques aquatiques, 
qui sont bien plus nombreuses que les données terrestres, et de les extrapoler pour obtenir des 
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données d’effet sur les organismes terrestres. Néanmoins, il est nécessaire de tenir compte dans 
l’EqP de la variation spatiale des propriétés des sols, et donc de la spéciation des métaux. 
La plupart des travaux ayant pour but d’intégrer la spéciation des métaux dans le calcul du CF 
portent sur l’amélioration du FF, et peu sur le FE (Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2015d). 
Owsianiak et al (2013) ont inclus la spéciation du métal dans le calcul du FE, en utilisant la 
méthode du Terrestrial Biotic Ligand Model (TBLM) qui considère que seule la fraction du métal 
étant lié aux ligands biotique (site récepteur des organismes) aura un effet toxique. Il tient compte 
de la compétition entre les cations présents dans les sols et les cations métallique pour ces sites 
récepteurs. Ce modèle est intéressant pour intégrer la spéciation du métal dans le calcul du FE, 
mais il est pour l’instant uniquement applicable au cuivre et au nickel, en suivant les 
recommandations de méthode AMI. Dans les méthodes actuelles d’évaluation des impacts, des 
FEs non-régionalisés sont actuellement utilisés pour les métaux. 
Ces limites nous amènent à définir les objectifs de recherche suivants :  
• Déterminer si la forme du métal, et donc si sa spéciation, a une influence significative (de 
plus d’un ordre de grandeur) sur la valeur du FE.  
• Inclure la spéciation du métal, pour une grande variété de sols, dans l’EqP et vérifier si 
ces nouveaux FE régionalisés peuvent être utilisés pour quantifier l’effet des métaux en 
les comparant aux autres approches de la littérature, à partir des données 
écotoxicologiques terrestres et le TBLM.  
• Estimer la contribution relative des FEs, FBs et FFs régionalisés à la variabilité spatiale 
des FCs  
Afin de réaliser ces objectifs, des FEs ont été calculés en utilisant l’EqP régionalisée via des Kd 
qui tiennent compte de la spéciation des métaux pour le cuivre, le nickel et le zinc. Ces métaux 
ont été choisis car le cuivre et le zinc sont les principaux contributeurs aux impacts 
écotoxicologiques terrestres en ACV au Canada, USA et en Europe, tandis que le nickel et le zinc 
sont les deux métaux dont la contribution aux impacts varient significativement selon la méthode 
d’EICV appliquée. Puis ces FEs ont été comparés aux FEs utilisés dans les méthodes d’EICV et 
développés dans la littérature. Dans chaque cas, la méthode AMI a été utilisée, pour laquelle !" = $,&'(&$)*+, où la  HC50EC50 est la concentration de risque affectant 50% des espèces présentes 
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dans l’écosystème à leur EC50. La EC50 est la concentration ayant un effet sur 50% de la 
population d’une espèce particulière. Ainsi les HC50EC50 ont été déterminée de quatre façons 
différentes : 
a- HC50EC50 terrestres, extrapolées à partir des HC50EC50 aquatiques via l’EqP régionalisée. Des 
Kd régionalisés ont été utilisés pour obtenir des FEs pour le métal total (FEEqPregionalise). Les Kd 
régionalisés sont déterminés avec WHAM 7, un modèle de spéciation géochimique pour 5213 
sols sélectionnés à partir de la HSWD (Harmonized World Soil Database). Aucune étude prouve 
actuellement que le modèle de spéciation géochimique tient compte des mécanismes de 
précipitations, l’étude s’est donc principalement portée sur 2908 sols non-calcaires. Des FEs  sont 
obtenus pour les sols calcaires afin de servir de valeur intérimaires mais doivent être utilisées 
avec précaution. ;  
b- HC50EC50 calculées à partir des EC50 provenant de données écotoxicologiques terrestres – 
lorsque celles-ci sont disponibles – et séparées en fonction de la forme du métal (total, soluble, 
labile) (FEterrnon-regionalise).  
c-  HC50EC50 terrestres, extrapolées à partir des HC50EC50 aquatiques via l’EqP non-régionalisée, 
telle que utilisée habituellement dans IMPACT 2002+, pour déterminer un FEs pour le métal 
total (FEEqPnon-regionalise ) 
d- HC50EC50 calculés à partir des EC50 terrestres pour la fraction ionique du métal obtenus via le 
modèle de ligand biotique terrestre (TBLM), uniquement pour la cuivre et le nickel et la 
modélisation de la spéciation d’après WHAM 7. Des FEs régionalisés sont calculés pour les 5213 
sols utilisés en (a) (FETBLMregionalise)  
Les FEs déterminés à partir de l’EqP régionalisées (a) ont été comparés aux FEs provenant de ces 
différentes sources de données écotoxicologiques (b, c et d). La corrélation des FEs régionalisés 
calculés à partir de l’EqP et du TBLM a également été  étudiée.  
Afin de déterminer le facteur contribuant le plus à la variabilité spatiale du FC, de nouveaux FCs 
ont été calculés pour le zinc, en utilisant les FEEqPregionalise et les FF et BF régionalisés développés 
par Plouffe (2014).  De plus, une analyse de l’influence des propriétés physicochimiques du sol 
sur la valeur des FEs a été réalisée, ainsi que le calcul des FCs pour le zinc pour deux sols 
différentiés, avec un FE régionalisé et non-régionalisé. 
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Ces différentes méthodes ont abouti à l’obtention de quatre types de FEs, dont deux sont 
régionalisés, pour l’écotoxicologie terrestre. Des variations 2 à 3 ordres de grandeurs en fonction 
de la forme du métal des  FEterrnon-regionalise indiquent que la spéciation du métal influe la valeur 
des FEs et donc l’estimation de l’effet potentiel. Les FEs régionalisés selon l’approche EqP 
(FEEqPregionalise) varient de plusieurs ordres de grandeurs en fonction du type de sols (entre 6 et 13 
ordres de grandeur) ce qui montre le nécessité d’inclure un Kd régionalisé lors de l’application de 
l’EqP. De façon plus globale, l’importante variabilité des EFs régionalisés, quelle que soit la 
méthode, indique que la spéciation du métal, et donc les propriétés des sols, contribuent 
fortement à la variation spatiale des FEs. Comparés aux FEs régionalisés calculés à partir de la 
méthode TBLM (FETBLMregionalise) , les FEsEqPregionalise couvrent une plus faible plage de valeurs. 
La médiane de ces deux méthodes est proche de 2 ordres de grandeurs maximum de la valeur du 
FE calculé à partir des données écotoxicologiques terrestres pour le métal total, ce qui indique 
que les valeurs de FE calculées sont cohérentes. Néanmoins, ces deux méthodes ne sont pas 
corrélées. La différence entre les FEsEqPregionalise et les FETBLMregionalise  peut provenir de la fraction 
biodisponible considérée (fraction soluble pour l’EqP et la fraction d’ion métallique libre pour le 
TBLM) et de la différence de sensibilité entre les organismes aquatiques et terrestres, considérés 
égale dans l’EqP. Les valeurs des CFs régionalisés obtenues pour le zinc à partir des FEs, FBs et 
FFs spécifiques aux sols dépendent fortement de la valeur du FEEqPregionalise, celui-ci étant le 
facteur le plus corrélé.  
Ce mémoire a permis d’obtenir des FEs spécifiques aux paramètres physicochimiques des sols à 
partir des l’EqP et de données écotoxiques aquatiques. Ainsi l’effet potentiel du cuivre, du nickel 
et du zinc sur les organismes terrestres a été modélisé dans de nombreux sols aux propriétés 
différentes. De plus, l’influence de la forme du métal sur la valeur du FE a été quantifiée ainsi 
que la contribution des FEs à la variabilité spatiale des FCs. Il a été possible de conclure que tenir 
compte de la spéciation dans le calcul des FEs du zinc, du nickel et du cuivre en écotoxicité 
terrestre, permet de mieux différencier les effets potentiels spatialement et dans le cas du zinc, les 
impacts. La faible corrélation entre l’approche EqP régionalisée et le TBLM a monté 
qu’extrapoler les données aquatiques selon la méthode EqP, même en intégrant la spéciation du 




Life cycle assessment (LCA) is an decision making tool, which intends to evaluate potential 
environmental impacts of a product or service along its life cycle, for different impact category 
(global warming, ecotoxicity). To determine the contribution of each emission and resource used 
from the life cycle of the product to a potential impact for these categories, the life cycle impact 
assessment (LCIA) use a characterisation factor (CF). For ecotoxicological impacts, the CF is 
calculated as the product of three factors: a fate factor (FF), a bioavailability factor (BF), and an 
effect factor (EF). The FF assesses the fraction of substance transported from the environmental 
compartment of emission to the compartment of reception and the time of residence of the metal 
in it. The BF describes the bioavailable fraction of the substance estimated with a geochemical 
speciation model. The EF models the effect of a substance on the quality and biodiversity of the 
ecosystems as the fraction of potentially affected species per concentration of exposure.  
In the case of terrestrial ecotoxicological impacts of metals, many limitations were identified 
concerning the effect factor (EF). The EF of a metal in the soil is not usually determined with 
ecotoxicological data for soil organisms but extrapolated from aquatic data because they are more 
easily available. Generally, the terrestrial data available for the metal doesn’t cover the number of 
data required by the AMI method used by USEtox. The extrapolation, called the equilibrium 
partitioning method (EqP), is based on the soil-water partition coefficient (Kd) and the density of 
the soil. In the EqP, a single Kd is currently used to represents the distribution of the metal 
between soil and water phases, not taking into account the soil properties’ variations. This is a 
problem in the case of metallic substances. Indeed, the metal’s toxicity and the available fraction 
depend on its speciation, so the repartition of the metal between the different phases of the soil.  
This speciation varies depending on the soil’s physicochemical conditions, such as pH, organic 
matter, texture etc. So using a single Kd implies that the current models consider that the 
behaviour of metals doesn’t varies with the soil’s properties. The EqP also doesn’t take into 
account any difference of sensibility between aquatic and terrestrial ecosystems. Despite the 
flaws of this method, it is still interesting to use aquatic data, which are more numerous than 
terrestrial data and to extrapolate them. But it is necessary to include the metal speciation intor 
the equation, since spatially differentiated EF for ecotoxicity are non-existent in in operational 
LCIA methodologies actually used.  
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In most works, aiming to include the metal speciation into the estimation of the CF, only the FF 
is regionalised and not the EF (Plouffe et al., 2015d). Owsianiak et al (2013) included the soil’s 
properties variations into the determination of the EF by using the Terrestrial Biotic Ligand 
Model (TBLM) for the copper and the nickel. This model considers that only the fraction of 
metal linked to the biotic ligands of the organism will have a toxic effect. It takes into account the 
competition between metallic cations and the other cations of the soil. The TBLM is a good 
candidate to integrate the metal’s speciation into the determination of the EF, but it is actually 
only applicable for the copper and the nickel when following the AMI recommendation. Even if 
this model exists for theses two metals, assessment impact methods in LCA actually use non-
regionalised EF for the metals. 
Consequently the objectives of this work were defined:  
1. Determining if the metal’s form have an significant influence (in order of magnitude) on 
the EF value.  
2. Including the metal’s speciation into the EqP and checking if theses news EFs can be used 
to models the effect of metals on soils organisms by comparing them to the other EFs 
developed into the literature.  
3. Quantifying the influence of regionalised EFs on the spatial variability of CFs, comparing 
to other regionalised factors (BF and FF) 
To do so, the EF has been calculated using four different approaches for the copper, nickel and 
zinc. These metals were chosen because the copper and the zinc are the main contributors to the 
terrestrial ecotoxicological impacts for ACV studies in Canada, USA and Europe. Depending on 
the EICV method used, the contribution of the nickel and zinc varies significantly. In each case, 
the AMI method (Assessment of the Mean Impact, for which "! = $,&'(&$)*+,) was applied, but 
using different method to estimate the HC50EC50 (Hazardous concentration affecting 50% of the 
species to their EC50. Where EC50 is the effect concentrations affecting 50% of each species):   
a- Terrestrial HC50EC50, extrapolated from aquatic HC50EC50 using the EqP method. Regionalised 
Kd are used, to calculate new EF total (EFEqPregionalised). The regionalised Kd are determined with 
WHAM7, a speciation model, for 5213 soils selected from the HWSD (Harmonized World Soil 
Database) representing all the calcareous soils on earth; There is actually no study proving that 
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the geochemical speciation model take into account the speciation, so this work focus mainly in 
2908 non-calcareous soils. EFs obtained for calcareous soils have also been calculated, to be used 
as interimaires values, but they must be used with caution; 
b- HC50EC50 calculated with measured terrestrial EC50 - when available - separated depending on 
the metal’s speciation (total, soluble, labile) (EFnon-regionalised).  
c- Terrestrial HC50EC50, extrapolated from aquatic HC50EC50 using the EqP method. No- 
regionalised Kd from IMPACT 2002+ is used, to determine new EF total (EFEqPnon-regionalised). 
d- Modeled terrestrial HC50EC50, using terrestrial EC50 for the free metal fraction via the 
terrestrial biotic ligand model (TBLM) – which is available only for Ni and Cu. Free ion 
activities were obtained from WHAM and terrestrial EC50 for the free metal by applying the 
TBLM model (EFTBLMregionalised) for the same soils than a-. These different EFs are all compared 
between each other. 
EFs determined from the regionalised EqP (a) have been compared to the EFs from the other 
sources of ecotoxicological data (b, c and d). The correlation between the two regionalised 
methods (EqP and TBLM) has been studied.  
After the application of theses three methods, news CFs are calculated using regionalised FF and 
BF developed by Plouffe (2014) and regionalised EFEqPregionalised for the zinc, to determine the 
most contributory factor to the spatial variability of CFs.  
Four kind of EFs were determined, with two regionalised. For the EFterrnon-regionalised, variations 
between 2 to 3 orders of magnitude depending on the metal’s form were found, showing the 
influence of the metal’s speciation on the EF value. The EFEqPregionalised ranged over several orders 
of magnitude (between 6 and 13) depending on the type of soil. This indicate the necessity to 
include a regionalised Kd in the application of the EqP. Globally, the regionalised EF variability 
shows that the metal speciation, and the soils properties contribute to the spatial variation of the 
EFs. Compared to the regionalised EF calculated with the TBLM (EFTBLMregionalised) , the 
EFsEqPregionalised cover a lower range of values. Theses two methodes are not correlated, this 
difference coming from the bioavalable fraction considered (soluble ffraction for the EqP and 
free ion for the TBLM) and the difference of sensibility between terrestrial and aquatic organisms 
considered as equal in the EqP. The median if theses two methods are close to X ordre of 
magnitude to the EF non-regionalised determined from terrestrial ecotoxic data for the total 
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metal.  The value of the regionalised FC obtained for the zinc, with soil-specific EF, BF, and FF, 
is highly dependant of the EF value, since this factor is the principal contributor to the spatial 
variability of the FC. 
This work allowed to obtain soil-specifics EFs, using the EqP method and aquatic data. The 
potential effect of the copper, the nickel and the zinc on terrestrial organisms has been modeled in 
numerous soils with a large range of properties. Moreover, the influence of the metal’s form on 
the EF value and on the spatial variability of the CFs has been assessed. It can be concluded that 
including the metal speciation into the determination of the EF for the zinc, the nickel and copper 
in terrestrial ecotoxicity allows a better spatial differentiation of potentials impacts.The low 
correlation between the regionalised EqP approach and the TBLM shows that extrapolating the 
aquatic data with the EqP method, even by taking into account the speciation, does not model in a 
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CHAPITRE 1  INTRODUCTION 
Les métaux sont naturellement présents sur l’ensemble du globe, à des teneurs plus ou moins 
élevées. Une augmentation de la quantité de métal dans les sols, via les activités anthropiques, 
peut aboutir à une contamination des eaux de surface et souterraines et à une intoxication des 
organismes vivants. Dans ces différents milieux la toxicité des métaux ne dépend pas que de la 
masse totale de métal présent, mais également de sa répartition sous différentes formes ou 
spéciation. Certaines formes sont plus disponibles pour les organismes vivants que d’autres et 
vont ainsi générer une réponse toxique plus importante (Gandhi et al., 2011; S.; Sauvé, 
Hendershot, & Allen, 2000). Dans le cas des sols, cette répartition dépend fortement de leurs 
propriétés physicochimiques, qui sont spatialement très hétérogènes (Alloway & Trevors, 2007; 
Lock & Janssen, 2001).  
Ainsi l’impact d’un métal sur les organismes terrestres est fonction de propriétés spécifiques du 
milieu récepteur, ce qui rend son estimation difficile en utilisant des méthodes d’évaluation des 
impacts génériques. Cela est le cas en analyse du cycle de vie (ACV), une méthode permettant de 
quantifier les impacts potentiels d’un produit ou d’un service tout le long de son cycle de vie, 
c’est à dire de l’extraction des matières premières qui servent à la conception du bien, jusqu’à sa 
fin de vie ou son recyclage (ISO, 2006b). Ces impacts se regroupent selon différentes catégories 
plus ou moins globales, comme l’écotoxicité terrestre (Olivier Jolliet et al., 2003).  
L‘impact écotoxique terrestre d’un métal est calculé en analyse du cycle de vie grâce à des 
facteurs de caractérisation (FC) qui modélisent la chaîne de causes à effets menant de l’émission 
de la substance jusqu’à son impact. Dans le cas de l’impact écotoxique dû à l’émission de 
substances polluantes dans le sol et suite aux travaux menés par les groupes de travail de 
l’UNEP/SETAC à Clearwater (Diamond, Gandhi et al. 2010) ces FCs sont calculés à partir de 
trois facteurs : le facteur de devenir (FF), la biodisponibilité de la substance pour les organismes 
(FB) et un facteur d’effet (FE) (M. L. Diamond et al., 2010; Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2015a).  
Dans le cas des métaux, les FE de la catégorie d’impact écotoxicité terrestre sont basés sur 
l’extrapolation de données de toxicité mesurées sur des organismes aquatiques par manque de 
données écotoxicologiques mesurées sur des organismes terrestres (Olivier Jolliet et al., 2003; 
Jérôme Payet, 2004). Cette extrapolation fait intervenir un coefficient de partition sol-eau (Kd) 
générique afin de modéliser la répartition du métal dans le sol, entre la quantité de métal attaché 
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aux particules de sol et celle présente dans la solution de sol (S. Haye, Slaveykova, & Payet, 
2007; Olivier Jolliet et al., 2003; S.; Sauvé et al., 2000; Wenzel, Hauschild, & Alting, 2000). 
L’utilisation de Kd génériques pour les sols est très discutable étant donné que les valeurs de Kd, 
dépendent de la spéciation du métal et sont donc très variables selon les propriétés du sol, comme 
le pH, la teneur en matière organique ou encore la texture (S.; Sauvé et al., 2000). Par exemple 
pour le nickel, sur 132 échantillons de sols, le Kd varie de deux ordres de grandeur, selon le pH et 
le taux de matière organique des sols (S.; Sauvé et al., 2000).  
En effectuant cette extrapolation de données écotoxicologiques aquatiques en données terrestres 
sur la base de la répartition de la substance entre le sol et l’eau (Kd), les méthodes actuelles 
d’analyse du cycle de vie supposent implicitement que la sensibilité des organismes terrestres est 
la même que celle des organismes aquatiques et que la toxicité est uniquement liée à la fraction 
soluble du métal. En utilisant une valeur de Kd unique, peu importe le type de sol, les méthodes 
actuelles d’analyse du cycle de vie supposent également implicitement que sa spéciation sera la 
même quel que soit le type de sol dans lequel il est émis et qu’un métal a le même effet 
écotoxique dans tous les types de sol. Néanmoins, les métaux peuvent être émis à différentes 
étapes du cycle de vie d’un produit qui se situent dans différentes régions du monde. Sachant que 
la spéciation varie selon les propriétés physico-chimiques du sol, qui sont très variables à 
l’échelle de la planète, cette supposition entraîne une mauvaise estimation de l’effet écotoxique 
terrestre d’un métal. De plus, cette modélisation amène en général à une surestimation de l’effet 
des métaux (Massimo Pizzol et al., 2011). C’est pourquoi l’utilisation d’une seule valeur de Kd 
n’est pas appropriée pour représenter l’effet des métaux dans les sols. Il est ainsi nécessaire de 
développer des nouveaux modèles qui prennent en compte la spéciation des métaux, en modifiant 




CHAPITRE 2 REVUE DE LITTÉRATURE 
Cette revue de littérature débute par la présentation de l’analyse du cycle de vie (section 2.1) qui 
sera suivie d’une présentation des propriétés des métaux étudiés (section 2.2), de la description de 
l’évaluation des impacts dans le cas de l’écotoxicité terrestre (section 2.3), des limites de la 
modélisation actuelle des impacts reliés à l’écotoxicité aquatique et terrestre en ACV (section 
2.4), et des avancées réalisées actuellement dans ce domaine (section 2.5). 
2.1 Présentation de l’analyse du cycle de vie 
L’analyse du cycle de vie évalue les impacts potentiels d’un produit, d’un procédé ou d’un 
service sur l’environnement. Cette étude quantifie les impacts des flux entrants et sortants, ou 
flux élémentaires, s’échangeant entre le système de produits et l’environnement pour l’ensemble 
des phases de son cycle de vie (ISO, 2006b). 
L’empreinte environnementale du produit est ainsi définie sur l’ensemble de sa chaine 
d’approvisionnement, de l’extraction des matières premières servant à sa conception, en passant 
par son utilisation jusqu’à sa mise au rebut ou son recyclage (ISO, 2006b; D. W. Pennington, 
Margni, Payet, & Jolliet, 2006). Il est donc possible de comparer et d’améliorer le profil 
environnemental de deux produits ainsi que d’aider à la prise de décisions via cette approche 
holistique tout en évitant le déplacement des impacts sur une autre phase du cycle de vie. Deux 
normes encadrent la réalisation d’une ACV, les normes ISO 14040 et 14044, qui définissent 
plusieurs étapes-clés (ISO, 2006a) (Erreur ! Nous n’avons pas trouvé la source du renvoi.).  
Tout d’abord les objectifs et le système de produits étudiés sont définis. Cette étape indique le but 
de l’analyse, les choix méthodologiques, les frontières du système et définit la fonction ainsi que 
l’unité fonctionnelle pour laquelle seront calculés les impacts. Cette unité fonctionnelle permet de 
comparer deux options ou deux systèmes suivant un même cadre d’analyse. À l’étape 2 analyse 
de l’inventaire (AICV) l’ensemble des procédés, des flux de matières ou d’énergie entre les 
procédés (flux économiques) et entre le système de produits et l’environnement (appelés flux 
élémentaires) doivent être inventoriés et quantifiés (résultats de l’inventaire). Ces flux peuvent se 




Figure 2.1 : Étapes d'une analyse du cycle de vie selon les normes ISO 14040 et 14044 (ISO, 
14040) 
Dans une troisième étape, l’ensemble des flux élémentaires provenant du système de produits 
sont traduits en contribution à des impacts environnementaux potentiels. C’est la phase 
d’évaluation des impacts du cycle de vie (EICV), qui va relier la quantité de polluant émise ou de 
ressource extraite à une catégorie d’impacts.  
Au final, la quatrième étape d’une ACV, l’étape d’interprétation critique des résultats, doit se 
faire pour chacune des phases de l’étude. Elle permet d’améliorer et de vérifier si certaines 
hypothèses modifient les résultats, pour par la suite les modifier ou chercher des données plus 
robustes. Il est également possible, dans un but d’amélioration du profil environnemental d’un 
produit, de faire une analyse de contribution c’est à dire d’identifier les principales phases du 
cycle de vie, les procédés ou les polluants contribuant majoritairement à l’impact 
environnemental du produit. 
2.1.1 Évaluation des impacts du cycle de vie 
Pour pouvoir relier la partie inventaire d’une ACV à un impact, c’est à dire les flux élémentaires 
émis dans l’environnement avec les impacts potentiels, on doit considérer la chaine de cause à 
Interprétation 
Définition des objectifs 
et du champ de l’étude 
Inventaire 
Évaluation de l’impact 
Applications directes :  
• Développement et 
amélioration du produit 
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• Politique publique 
• Marketing 
• Autres 
Cadre de l’analyse du cycle de vie 
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effet qui lie l’émission d’une substance dans l’environnement à un effet (Wenzel et al., 2000). 
Celle-ci va tenir compte des mécanismes environnementaux, du devenir du contaminant, de son 
transport et de sa répartition dans l’environnement ; des transformations qui peuvent avoir lieu 
dans les différents milieux ; des effets que cette substance va avoir sur les organismes peuplant 
les milieux considérés.  
Cette chaine est modélisée par un facteur de caractérisation, FC, qui permet de traduire en impact 
potentiel l’inventaire du système du produit en unités de catégories communes (ISO, 2006b; D. 
W. Pennington et al., 2006). Il est possible de définir la contribution des émissions de polluants 
ou de l’extraction des ressources à ces impacts potentiels à un niveau intermédiaire « mid-point » 
qui modélisent des problèmes faits à l’environnement comme l’eutrophisation, la diminution de  
la couche d’ozone, l’écotoxicité aquatique et terrestre. De ces différents problèmes découlent des 
catégories de dommages « end-point » telles que la santé humaine, la santé et la qualité des 
écosystèmes, ou l’épuisement des ressources (Jolliet et al., 2004) (Erreur ! Nous n’avons pas 





Figure 2.2 : Schéma des catégories d'impacts problèmes (« mid-point ») et dommages (« end-
point ») selon la méthode IMPACT 2002+ (d'après Jolliet et.al, 2003) 
 
D’après la norme ISO 14042, l’évaluation des impacts du cycle de vie se déroule en quatre 
phases, dont les trois premières sont obligatoires et la dernière facultative :   
• Choix des catégories d’impacts présentées ci-dessus (Erreur ! Nous n’avons pas trouvé 
la source du renvoi.). Cette étape détermine pour quels types de problèmes ou de 
dommages l’impact du système de produits va être quantifié. Ces catégories varient selon 
les méthodes utilisées.  
• Classification des flux d’inventaire. Cette étape relie les résultats de l’inventaire aux 
différentes catégories d’impacts définies dans la phase précédente. Par exemple, une 
émission de dioxyde de carbone sera reliée à la catégorie des changements climatique, 
tandis que le méthane est lié aux changements climatiques et à l’oxydation 
photochimique. Il contribue à ces deux catégories d’impact via des mécanismes différents 



















Qualité des écosystèmes 





• Caractérisation. Cette étape permet de convertir la quantité de substances émises et les 
ressources extraites en un degré de contribution à un impact via un modèle de 
caractérisation. Cette contribution se mesure sous forme d’indicateur numérique qui se 
calcule grâce au facteur de caractérisation. Le choix d’un facteur de caractérisation 
dépend de nombreux paramètres et d’hypothèses qui peuvent faire varier le degré de 
contribution de la substance à un impact. Les contributions aux impacts sont exprimées 
par rapport à une substance de référence. Par exemple pour la catégorie changement 
climatique, les émissions de gaz à effet de serre sont converties en émission équivalente 
de CO2 
• Normalisation, pondération et agrégation. Ces dernières étapes sont facultatives : la 
normalisation a pour but de rendre les résultats pour chaque catégorie d’impacts 
adimensionnels, afin de pouvoir les comparer entre eux. La pondération donne un poids 
plus ou moins important à chaque catégorie d’impacts selon des règles économiques, des 
normes ou des sondages d’opinion. Cette étape aboutit à l’agrégation, qui donne un seul 
indicateur final. 
La difficulté de l’EICV est d’évaluer l’impact potentiel de façon simple, applicable à toutes les 
substances et donnant des résultats dans la même unité de mesure pour chaque catégorie d’impact 
pour obtenir au final des résultats comparables pour un même dommage ou problème entre deux 
produits. Cela est d’autant plus nécessaire pour la catégorie « qualité des écosystèmes » - les 
dommages à l’environnement naturel biotique et abiotique - car celle-ci regroupe des impacts aux 
mécanismes très différents, tels que l’eutrophisation, l’acidification terrestre ou encore 
l’occupation des terres (Olivier Jolliet et al., 2003). Même en se concentrant uniquement sur 
l’écotoxicité, plusieurs mécanismes biologiques et chimiques amènent à l’intoxication 
d’organismes et englobent une multitude d’effets (hormonaux, létaux, effets sur la croissance… ) 
(Michael Z Hauschild, 1997). L’EICV étant de manière conventionnelle une approche globale, 
elle ne prend généralement pas en compte les variabilités spatiales des propriétés de 
l’environnement, même si certaines méthodes corrigent partiellement les résultats pour les 
adapter au contexte de certaines région du monde (LUCAS (Goedkoop et al., 2009; Itsubo & 
Inaba, 2003; Toffoletto, Bulle, Godin, Reid, & Deschênes, 2007) pour le Canada, ReCIPE 
(Goedkoop et al., 2009) pour l’Europe et LIME (Itsubo & Inaba, 2003) pour le Japon. Dans le cas 
de l’écotoxicité, la toxicité de chaque substance dépend des propriétés du polluant lui-même, de 
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l’organisme touché, mais également des conditions de l’environnement d’émission et de 
réception. Cette dépendance est d’autant plus significative dans le cas des métaux, du fait de leurs 
propriétés particulières.  
2.2 Propriétés des métaux 
Les métaux sont des substances inorganiques, sous forme élémentaire ou ionique, persistantes, 
qui peuvent s’accumuler dans les organismes et dont les propriétés varient selon leur 
environnement. L’US-EPA (United States - Environnemental Protection Agency) reconnait cinq 
caractéristiques à prendre en compte lors de l’évaluation des impacts des métaux (Fairbrother, 
Wenstel, Sappington, & Wood, 2007) :  
• Les métaux sont naturellement présents sur terre et leurs concentrations varient 
géographiquement ; 
• Ils se trouvent généralement sous forme de mélanges. Les substances peuvent avoir un 
effet interactif, en augmentant ou inhibant la toxicité d’un des polluants ; 
• Certains métaux peuvent être essentiels pour les organismes ; 
• Les propriétés physicochimiques de l’environnement influencent fortement leur devenir et 
leurs effets toxiques ;  
• L’absorption, la distribution, la transformation et l’excrétion d’un métal dépendent de la 
forme du métal (sa spéciation), ou du composé métallique et de la capacité d’un 
organisme à le réguler ou à l’accumuler. 
Dans ce mémoire, trois métaux, le cuivre (Cu), le nickel (Ni) et le zinc (Zn) ont été étudiés. Leur 
comportement dans les sols et leur spéciation sont bien documentés dans la littérature et de 
nombreuses données sur leur toxicité sont disponibles afin de calculer leur effet potentiel sur les 
écosystèmes terrestres (S. Haye et al., 2007). Le zinc et le cuivre sont les principaux contributeurs 
aux impacts sur écotoxiques terrestres aux USA, au Canada et en Europe quand on fait l’AVC de 
l’ensemble des émissions à l’échelle d’un continent (Lautier et al., 2010). Selon la méthode 
d’EICV utilisée, la contribution du nickel et du zinc aux impacts écotoxiques terrestres varie 
significativement, tandis que le cuivre est l’un des principaux contributeurs aux impacts 
écotoxiques quelque soit la méthode appliquée (Massimo Pizzol et al., 2011). Ainsi il est 
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intéressant d’étudier ces trois métaux pour inclure la spéciation dans le calcul du facteur d’effet. 
De part leurs caractéristiques précédemment citées, chaque métal a un comportement différent 
dans les sols, rendant l’évaluation de leurs impacts plus complexe.  
2.2.1 La spéciation des métaux 
La présence de métaux dans les sols entraine des interactions complexes avec les constituants du 
sol qui dépendent de nombreux processus mécaniques et chimiques (précipitation, dissolution, 
réactions d’oxydo-réduction, complexation avec la matière organique et inorganique, adsoprtion 
et désorption). Ces interactions vont influencer la forme du métal dans le sol. Dans le sol, les 
métaux se retrouvent sous forme ionique et complexée dans la solution du sol, associés à des 
surfaces réactives (argiles et M.O), inclus dans les réseaux cristallins des minéraux primaires et 
secondaires, adsorbés sur les oxydes, hydroxydes de Fe Al, Mn, incorporés dans les êtres vivants, 
complexés avec la M.O.  (Cancès, Ponthieu, Castrec-Rouelle, Aubry, & Benedetti, 2003; 
McLaren & Crawford, 1973). En EICV, Plouffe et al. (2014) considèrent trois façons de 
modéliser le potentiel toxique d’un métal, en considérant plusieurs manières la spéciation d’un 
métal (Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2014) (Erreur ! Nous n’avons pas trouvé la source du 
renvoi.) : 
• Le métal total qui représente la concentration totale du métal dans le sol. Il inclut toutes 
les formes du métal.  
• La fraction soluble qui est comprise dans le métal total et représente l’ensemble des 
formes solubles (ions libres, paire d’ions et complexes). 
• La partie labile, équivalente à la solution vraie et qui est incluse dans la fraction soluble,  
représente le métal libre et les paires ioniques pouvant se dissocier rapidement. Cette 
partie est considérée comme la forme la plus disponible du métal. Cette fraction 




Figure 2.3 : Schéma de la spéciation des métaux étudiés dans ce rapport, modifié à partir de 
Plouffe (2014) 
En effet selon leur forme, les métaux présentent différents degrés d’ionisation qui vont contrôler 
leur mobilité, leur biodisponibilité et donc leur toxicité. (S.; Sauvé et al., 2000; Williams, James, 
& Roberts, 2000) (Figure 1.4). Par exemple l’ion libre Cu2+ est plus toxique que le cuivre adsorbé 
sur les oxydes et hydroxydes de Fe, Al ou Mn (De Schamphelaere & Janssen, 2004).  
 
Figure 2.4 : Représentation schématique des différentes fractions de métaux dans les sols et leur 
biodisponibilité, modifié à partir de Zovko et Romic, 2011 
 
La mobilité des métaux varie principalement selon le pH, les conditions oxydantes ou réductrices, 
le taux de particules de fer et de sulfure d’hydrogène  du milieu (Duchaufour, 2001; Kabata-
Pendias, 2004).  Or plus un métal sera mobile, plus il aura un effet toxique potentiel. Dans le cas 
du cuivre, du nickel et du zinc, un pH acide va favoriser les formes plus mobiles tandis que des 
conditions réductrices vont favoriser des formes inertes et moins disponibles comme pour la 
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Tableau 2.1 : Conditions influençant la mobilité du cuivre, du nickel et du zinc (données de 
Kabata-Pendias, 2004) 
Conditions Mobilité 




Cu Ni Zn 
<3 oxydantes sans sans Très mobile Très mobile Très mobile 
>5 oxydantes sans sans Peu mobile Peu mobile Très mobile 
>5 oxydantes avec sans Peu mobile Peu mobile Mobile 
>5 réductrices sans sans Mobile Peu mobile Mobile 
>5 réductrices sans avec Peu mobile Peu mobile Peu mobile 
 
Ainsi la toxicité des métaux est contrôlée par leur forme physicochimique ou spéciation. (M. 
Strandesen, M. Birkved, P. E. Holm, & M. Z. Hauschild, 2007) qui dépendent elles-mêmes des 
propriétés de l’environnement c’est à dire le pH, la quantité de matière organique, le pourcentage 
d’argile et donc la capacité d’échange cationique, la texture du sol, la teneur en ligands biotiques 
et abiotiques, l’activité biologique des microorganismes (dégradation) (Fairbrother et al., 2007; 
Ma & Rao, 1997; Plouffe, 2014; Zovko & Romic, 2011). 
Les propriétés physicochimiques propres aux substances et à leur l’environnement ne sont pas les 
seuls paramètres qui définissent la toxicité d’un métal, elle dépend aussi des propriétés 
physiologiques des organismes. Il est ainsi nécessaire de définir, selon les récepteurs, la quantité 
de métal qui peut entrer en contact avec un être vivant par différentes voies d’expositions 
(Peijnenburg & Jager, 2003). Dans le cas l’ACV, cette fraction est considérée comme égale à la 
quantité biodisponible de la substance, qui dépend principalement de la répartition entre la forme 
métallique liée à la phase solide du sol et la partie dissoute dans la solution de sol.  
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2.2.2 Concentration naturelle et essentialité  
2.2.2.1 Effet toxique de la concentration naturelle 
Le cuivre, le nickel et le zinc sont naturellement présents dans les sols. Le tableau 2.2 récapitule 
les teneurs naturelles, c’est à dire le fond géochimique auxquels ils peuvent se trouver.  Ces 
concentrations naturelles varient spatialement et doivent parfois être considérées comme un bruit 
de fond. Dans certaines régions la concentration naturelle aura un effet écotoxique, comme le 
cadmium issu de certains affleurements calcaires (Duchaufour, 2001) tandis que sur d’autres 
zones celle-ci n’aura aucun effet.  
Tableau 2.2 : Concentrations moyennes et variations dans les sols du cuivre, nickel et zinc 
Métal Concentration moyenne dans les sols (mg/kg) Variations (mg/kg) 
Cuivre 20 (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007) [1-140] (Kabata-Pendias & Mukherjee, 
2007) 
Nickel [19-22] (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007) [0,2-450] (Kabata-Pendias & 
Mukherjee, 2007) 
Zinc 50 (Roney, 2005) [10-300] (Roney, 2005) 
Les activités anthropiques, plus particulièrement les activités liées à la gestion des déchets, vont 
concentrer les métaux dans certains endroits, dépassant les concentrations naturelles ce qui peut 
mener à des problèmes de toxicité (Astrup, Mosbæk, & Christensen, 2006; Smith, 2009).  
Ces concentrations doivent être prises en compte dans le calcul de l’effet écotoxique du métal 
dans l’environnement pour connaitre la répartition réelle du métal selon leur spéciation : dans une 
région avec une forte concentration naturelle, les sites pouvant établir des liaisons sont déjà 
occupés par les métaux existant naturellement et donc saturés. Ainsi le métal amené par une 
contamination sera préférentiellement solubilisé et aura donc un impact plus important que dans 
un environnement avec un fond géochimique faible. Par ailleurs, si on ne considère pas le fond 
géochimique des métaux, on ne prend pas en compte l’essentialité de certains métaux.  
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2.2.2.2 Essentialité des métaux 
Certains métaux sont essentiels à la santé des êtres vivants, particulièrement le cuivre, le fer, le 
manganèse, le molybdène et le zinc, qui sont les constituants de plusieurs enzymes (Fraga, 2005; 
Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007). Cette essentialité est un paramètre important lors de 
l’évaluation de la toxicité de ces métaux, car une trop faible concentration de ceux-ci peut 
également entrainer des effets néfastes. Selon le fond géochimique, il peut y avoir une carence en 
métal pour certains organismes, ainsi une certaine augmentation de la concentration aura un effet 
positif et ne sera pas toxique. Dans d’autres cas, l’augmentation de la quantité de métal en 
présence d’une concentration naturelle déjà élevée aura un effet toxique plus important. 
2.2.3 Comportement du cuivre dans les sols 
Le cuivre se trouve à l’état naturel sous différentes formes telles que Cu+, Cu2+, CuCO3, CuCl, 
Cu(Cl2)-, CuSO4, Cu(OH)2 (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007). Le cuivre de source 
anthropique est émis dans l’environnement dans les boues d’épurations, le compost et le lisier 
(Duchaufour, 2001) on le trouve également dans les produits pour algicide et fongicide, les 
catalyseurs, les teintures, et lors de l’exploitation de minerai d’or, la production de fer et d’acier 
et de la combustion de charbon et de pétrole (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007). Sa 
biodisponibilité dépend tout d’abord du taux de matière organique et d’argile puis du pH et de la 
quantité de ligands organiques (Dorsey, Ingerman, & Swarts, 2004; Kabata-Pendias, 2004).  
 Sa spéciation est moins dépendante du pH que les autres métaux (Dorsey et al., 2004) mais suit 
certaines tendances communes à la majorité des métaux (Tableau 2.2).  En conditions alcalines, 
le cuivre va se trouver plutôt sous forme de précipité, alors que, en conditions acides, le cuivre 
aura tendance à se solubiliser et ainsi se trouver sous forme ionique dans la solution de sol. 
(Kabata-Pendias, 2004).  
Le cuivre crée préférentiellement des liaisons avec la matière organique (Arai, Harino et al. 
2009). Ainsi dans les sols riches en MO (14 à 35% en poids sec) il se sera préférentiellement 
adsorbé à la MO via des liaisons fortes (Dorsey et al., 2004). Lorsque la concentration en MO est 
plus faible, la disponibilité du cuivre va dépendre de la concentration en oxydes et hydroxydes de 
fer, de manganèse et d’aluminium. Dans les sols argileux, une fois la matière organique enlevée, 
Wu et al (1999) ont démontré que le cuivre se liait principalement aux surfaces argileuses (Wu, 
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Laird, & Thompson, 1999). En présence d’anions chlorés, il forme des complexes stables et peu 
toxiques (Baize 1997).  
2.2.4 Comportement du nickel dans les sols 
Le nickel se trouve généralement sous les formes Ni2+, NiOH+, NiHCO3+, HNiO2-, Ni(OH)-3 dans 
la solution de sol (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007) . La biodisponibilité du nickel dépend 
principalement du pH et en moindres proportions de la quantité d’argiles, d’hydroxydes et oxydes 
de fer et de manganèse (Anderson & Christensen, 1988; Hooda, 2010). Ce métal est utilisé dans 
les alliages pour ses propriétés de résistance à l’oxydation et à la corrosion, notamment dans 
l’industrie aéronautique. Il se trouve également dans les équipements médicaux et de cuisine, les 
batteries, les peintures et céramiques, et est émis lors de la combustion de pétrole (Kabata-
Pendias & Mukherjee, 2007; Schaumlöffel, 2012). 
Lorsque que le pH du sol augmente, le nickel est moins disponible car sa solubilité diminue 
(Pulford, 1986), il aura alors tendance  créer des liaisons avec les composant du sol. De plus, 
l’adsorption sur certains composés dans des conditions alcalines peuvent être irréversibles (Fay, 
2005). Dans des sols acides le nickel est majoritairement présent sous sa forme la plus toxique 
(ion libre Ni2+) (Hooda, 2010). La majorité du nickel présent naturellement dans le sol est lié aux 
particules de sol ou piégé dans les réseaux cristallins des minéraux. Le nickel présent en solution 
est préférentiellement adsorbé aux oxydes de Fer, d’Aluminium et de Manganèse, ainsi que 
d’argiles telles que la montmorillonite (Hooda, 2010; Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007).  
2.2.5 Comportement du zinc dans les sols 
Le zinc se présente sous différentes formes dans la solution de sol, en ions libres ou complexé, 
soit Zn2+ , ZnCl2+, ZnOH+, ZnHCO3+ ou ZnO2-2, Zn(OH)-3, ZnCl3 (Kabata-Pendias, 2004). 
Comme le nickel, ce métal est utilisé dans les alliages et en tant que catalyseur dans la fabrication 
de plastiques, caoutchouc et pesticides, et il peut également se trouver dans les batteries et le 
matériel médical (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007), dans les fumées industrielles, les 
composts et les stations d’épuration (Duchaufour, 2001).   
La quantité de matière organique, la présence d’argiles, les hydroxydes, et le pH sont les 
principaux facteurs qui influencent la spéciation du zinc. Bien que les liaisons entre le zinc et la 
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matière organiques soient faibles, le zinc est lié majoritairement lié à la MO dans les sols 
(Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007).  
Il est très mobile dans la plupart des sols, mais en conditions alcalines, le zinc crée des liaisons 
fortes avec les fractions argileuses et la matière organique (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007), 
tandis que dans les sols acides, le zinc est principalement disponible sous forme d’ions libres 
(Roney, 2005). Le pH est ainsi un facteur de mobilité importante : par exemple, le zinc est labile 
à 99% à pH de 4,4, tandis qu’à un pH de 7,5 ce pourcentage passe à 22% (Brennan, 2005). Le 
type d’argile est également un facteur jouant sur la mobilité du métal, la bentonite et l’illite vont 
adsorber d’importantes quantités de zinc par rapports à d’autres argiles comme la kaolinite 
(Reddy & Perkins, 1974). 
2.3 Modélisation de la fraction biodisponible du métal  
2.3.1 Coefficient de partition sol-eau 
Les mesures de la toxicité d’un métal en fonction de sa fraction biodisponible et qui reflètent sa 
spéciation sont rares. Un moyen de considérer la spéciation des métaux dans la modélisation de 
leur impact est de modéliser la répartition entre le métal lié à la phase solide du sol et celui 
solubilisé dans la solution de sol. Elle est souvent décrite par le coefficient de partition sol-eau 
Kd (équation 1) :   
-. = /é123	35é	267	82915:63;<	=;	<>3/é123	<>36?535<é 	
Équation 1 : coefficient de partition sol-eau adapté aux métaux (Wenzel et al. 2000) 
La quantité de métal adsorbé aux particules de sol, donnée en mg/kg est comparée à la 
concentration de métal dissout dans la solution de sol, en mg/L. Ainsi Kd est exprimé en L/kg ou 
m3/kg. Ce coefficient est facilement utilisable dans les modèles de partition et donne une 
première estimation de la répartition du contaminant dans le sol. Pour une même substance, ce 
coefficient peut varier de plus de 6 ordres de grandeur (Sébastien Sauvé, Manna, Turmel, Roy, & 
Courchesne, 2003) c’est pourquoi l’utilisation d’une seule valeur de Kd n’est pas appropriée pour 
représenter la répartition des métaux dans les modèles chimiques (S.; Sauvé et al., 2000). Par 
exemple l’EPA a répertorié 20 valeurs de Kd comprises entre 1,58 et 3981 L/kg pour le cuivre, 18 
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valeurs comprises entre 10 et 6309 L/kg pour le nickel et 21 valeurs comprises entre 0,79 et 100 
000 L/kg pour le zinc (Ambrose R., 2005).  Le Kd dépend principalement de la concentration de 
métal total, et des paramètres du sol tels que le pH, le contenu en matière organique, la capacité 
d’échange cationique et les oxydes de Fe et Al (Carlon, Dalla Valle, & Marcomini, 2004; S.; 
Sauvé et al., 2000). Il est également fonction du temps, car plus longtemps les métaux restent 
présents dans le sol, moins ils ont tendance à être solubles et à être mobiles (Sauve, Hendershot, 
& Allen, 2000). 
Il est possible d’estimer le Kd des métaux via des modèles de régressions multiples, en prenant 
comme paramètres les propriétés du sol (S.; Sauvé et al., 2000) ou un modèle de spéciation 
géochimique. En EICV, le groupe de travail de Clearwater, organisé par l’United Nation 
Environment Program (UNEP) et la Society of Environmental Toxicology and Chemistry 
(SETAC) , suggère d’utiliser le modèle de spéciation WHAM (Windermere Humic Aqueous 
Model) (M. Diamond et al., 2010) pour modéliser la spéciation des métaux dans l’eau et le sol car 
contrairement aux régressions linéaires, qui dépendent du nombre de propriétés utilisés pour 
dériver les régressions et qui sont applicables uniquement aux sols dont les propriétés sont 
similaires aux sols utilisés lors du développement des équations, le modèle géochimique est 
applicable à tous type de sols.  (Groenenberg, Koopmans et al. 2010, Groenenberg, Dijkstra et al. 
2012). Comparé au autres modèles géochimique, le modèle WHAM prend en compte les 
propriétés physicochimiques du milieu et les liaisons entre les ions et les composés organiques de 
l’environnement (Tipping, 1994). Un autre avantage est qu’il considère les relations entre les 
métaux et les acides humiques et fluviques au niveau des particules de sol et de la phase dissoute 
du sol.  
2.3.2 Modèles de ligand biotiques 
Une autre façon de modéliser la fraction biodisponible d’un métal est d’appliquer les modèles des 
ligands biotiques. Ce modèle se base sur l’hypothèse que la toxicité ne dépend pas seulement de 
la concentration de métal total présent dans l’environnement mais surtout de la concentration des 
métaux liés aux ligands biotiques (Di Toro et al., 2001). D’abord appliqué aux organismes 
aquatiques (BLM), ce modèle a été ensuite adapté aux organismes terrestres (TBLM). Les ligands 
biotiques sont les sites récepteurs de l’organisme qui vont permettre aux métaux d’avoir une 
action toxique.  Ils peuvent former des liaisons avec les métaux sous forme d’ions libres, avec les 
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cations majeurs (Ca2+, Na+, Mg2+, H+) ainsi qu’avec d’autres ligands abiotiques tels que la 
matière organique dissoute (DOM), les sulfides et les carbonates (Niyogi & Wood, 2004; Paquin 
et al., 2002) (Figure 2.5). La présence de ligands biotiques a pour effet d’augmenter ou retarder la 
migration des contaminants dans l’eau et la solution de sol (Kantar, 2007). Les activités 
cationiques d’un sol peuvent être modélisées avec un modèle de spéciation géochimiques tel que 
WHAM et être utilisées dans le TBLM pour obtenir la fraction biodisponible propre au sol dans 
lequel le métal est émis. 
 
 
Figure 2.5 : La concentration de métal qui va avoir un effet toxique dépend des concentrations 
des autres constituants du sol qui peuvent également se lier aux ligands biotiques, adapté de Di 
Toro et al.(2010) 
Contrairement aux méthodes empiriques habituellement utilisées pour connaître la fraction 
biodisponible d’un métal, qui se base uniquement sur certaines propriétés des sols (pH, OM…) le 
TBLM repose sur les conditions chimiques de la solution de sol. Thakali et al. considèrent que le 
TBLM est un bon modèle pour déterminer la toxicité d’un métal à partir des propriétés de la 
solution de sol (Thakali et al., 2006). Néanmoins ce modèle n’est pas applicable pour l’ensemble 
des métaux et pour les sols calcaires. Ainsi cette approche n’est pas actuellement utilisable dans 
le contexte de l’ACV, où l’effet potentiel de doit pouvoir être quantifié pour l’ensemble des 
métaux et dans tous les sols.   
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2.4 Caractérisation de l’impact écotoxicité terrestre en ÉICV 
2.4.1 Calcul du facteur de caractérisation 
Pour la catégorie d’impact écotoxicité, la contribution à un impact d’une substance est modélisée 
selon un facteur de caractérisation qui s’exprime comme le changement d’un indicateur d’effet 
écotoxicologique dû à un incrément de la quantité du contaminant dans l’environnement, pour 
chaque kg de substance émise dans un compartiment environnemental donné (Larsen & 
Hauschild, 2007). Il est exprimé en PAF.m3/an/kg de substance émise, où PAF représente la 
fraction potentiellement affectée de l’écosystème. Pour le cas de la caractérisation de l’impact 
écotoxique aquatique des métaux, il est modélisé par la multiplication de trois facteurs (M. L. 
Diamond et al., 2010; Plouffe et al., 2015a) présentés à l’Équation 2 !@ = 				!!						×								!B							×								!"	
                       (an)    ((kg/m3)/(kg/m3))    (PAF.m3/kg) 
Équation 2 : Calcul du facteur de caractérisation selon Diamond et al. (2010)  
Où : 
• le facteur de devenir  (FF) en unités de temps, modélise le transport du polluant. Il est 
égal à la fraction du contaminant allant du compartiment environnemental d’émission m 
vers un compartiment environnemental de réception i (Fm,i) multiplié par le temps de 
résidence de la substance dans ce compartiment i en heures, jours ou années (ti) (Équation 
3). Ces compartiments sont par exemple, l’eau, l’air, le sol…  !! = !C,D×1D 
Équation 3 : Formule du facteur de devenir (FF) 
• Le facteur de biodisponibilité (FB) reflète la fraction de contaminant que l’organisme 
cible peut intégrer via différentes voies d’expositions, telles que l’inhalation ou 
l’ingestion, représenté par le rapport de la concentration de substance ayant un effet 
toxique sur les organismes, sur la concentration de la substance présente dans le 
compartiment environnemental. Ce coefficient dans le cas des métaux est égal au ratio 
entre la concentration de la fraction biodisponible du métal sur la concentration du métal 
total (Équation 4) : 
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!B = /é123 EDF.DGHFIDEJK/é123 LFLMJ  
Équation 4 : Formule du facteur de biodisponibilité (FB) 
La fraction biodisponible prend en compte les ions libres et les paires d’ions mais n’inclut 
pas le métal lié aux molécules colloïdales même si ces liaisons peuvent être facilement 
dissociables (Plouffe, 2014). 
• Le facteur d’effet (FE) a pour but de modéliser la réponse de l’environnement, c’est à dire 
l’effet sur l’ensemble des organismes pouvant être en contact avec la substance, par 
rapport à une certaine concentration du contaminant. Ce facteur s’exprime en PAF. m3/kg, 
c’est à dire en fraction d’espèces potentiellement affectées pour un incrément de quantité 
du contaminant. Selon les méthodes d’EICV, différentes formules du facteur d’effet sont 
utilisées.  
2.4.2 Méthode USEtox 
Le calcul du FC peut se faire par plusieurs méthodes ÉICV qui ont été développées durant les 
dernières années (IMPACT 2002+, USES-LCA, etc). Cependant, afin d’uniformiser la démarche, 
en 2003, l’UNEP et la SETAC ont organisé un groupe de travail pour obtenir un consensus 
autour d’une méthode de caractérisation des impacts du cycle de vie des substances chimiques 
dans le cadre de la toxicité humaine et de l’écotoxicité (Michael Z. Hauschild et al., 2008). 
Quatre modèles ont été étudiés : CalTOX, IMPACT 2002, USES-LCA et EDIP97 (Olivier Jolliet 
et al., 2003; McKone, 1993; Stranddorf, Hoffmann, & Schmidt, 2005; van Zelm, Huijbregts, & 
van de meent, 2009) afin de poser les bases d’une méthode commune. En effet, ces différents 
modèles présentent des résultats très variables avec des incertitudes élevées (M. Pizzol, P. 
Christensen, J. Schmidt, & M. Thomsen, 2011; Renou, Thomas, Aoustin, & Pons, 2008) et les 
facteurs de caractérisation de certaines substances ne sont pas disponibles ou varient de 2 à 3 
ordres de grandeur. Cela a également été remarqué par Pizzol et al. (2011) en comparant 8 
modèles de caractérisation. Selon les méthodes, la toxicité des métaux est différente : pour le 
modèle IMPACT 2002+, les métaux les plus toxiques sont le mercure, le cuivre puis le zinc 
tandis que TRACI considère le cuivre, l’argent et le nickel comme ayant le plus fort impact 
écotoxique (Massimo Pizzol et al., 2011).  
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Pour répondre à ces incertitudes, le modèle USEtox (Michael Z. Hauschild et al., 2008; 
Rosenbaum, Bachman, et al., 2008) a été développé lors de ce groupe de travail. Il regroupe les 
facteurs de caractérisation de plus de 1000 substances pour la toxicité humaine et 2500 
substances pour l’écotoxicité (Rosenbaum, Bachman, et al., 2008). Parmi ces 2500 substances, 
les facteurs de caractérisation fournis pour les métaux sont considérés comme relativement peu 
fiables (Michael Z. Hauschild et al., 2013). De plus, bien que le modèle inclut des facteurs de 
caractérisation pour un grand nombre de métaux, ces facteurs concernent uniquement les 
écosystèmes aquatiques (M. Pizzol et al., 2011). Concernant les facteur d’effet, le manque de 
données écotoxiques pour les écosystèmes terrestres pousse à utiliser des extrapolations, comme 
l’EqP, qui ont été créés pour être principalement appliquées aux substances organiques qui n’ont 
pas les mêmes propriétés que les métaux (Sébastien. Haye, Slaveykova.I , & Payet, 2007; J. 
Payet, 2004). Plus généralement, USEtox et les autres modèles de caractérisation ont été 
majoritairement développés pour des composés organiques mais sont appliqués aux métaux et 
métalloïdes, bien que leur propriétés soient différentes (Frischknecht et al., 2007; S. Haye et al., 
2007; T. Ligthart et al., 2004). 
2.5 Calcul du facteur d’effet 
Ce mémoire se penche sur les difficultés rencontrées pour modéliser l’effet potentiel des métaux 
sur les écosystèmes terrestres en EICV, via le facteur d’effet. Dans le cas des métaux, les calculs 
actuels du EF ne tiennent pas compte des propriétés particulières des métaux. Ils reposent sur les 
données de tests écotoxiques, qui modélisent l’effet potentiel d’une augmentation de 
concentration.   
2.5.1 Bioessais 
2.5.1.1 Représentation de la toxicité pour une espèce 
Les facteurs d’effet se basent sur des données quantitatives provenant de tests écotoxiques ou 
bioessais qui établissent le lien entre la concentration d’un contaminant et son effet toxique sur 
les organismes récepteurs. Les bioessais permettent de connaitre le type d’effet provoqué par une 
certaine concentration de la substance ainsi que sa toxicité aigue ou chronique, soit un effet à 
court ou long terme. On distingue les effets létaux qui entrainent la mort des effets sublétaux 
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comme l’inhibition de la croissance, de la reproduction ou encore une modification du 
comportement. Utilisés pour réaliser des analyses de risque, ils sont des indicateurs de la toxicité 
d’une substance. Les principaux indicateurs écotoxicologiques obtenus par la réalisation des 
bioessais et servant à calculer l’EF sont les suivants (Walker, Sibly, Hopkin, & Peakall, 2012) :  
• LOEC (Low Observed Effect Concentration) soit la concentration testée la plus faible 
pour laquelle un effet significatif statistiquement a été observé sur le récepteur ; 
• NOEC (No Observed Effect Concentration) qui est la concentration testée la plus élevée 
pour laquelle aucun effet significatif statistiquement sur le récepteur n’est observé. Elle ne 
peut être déterminée uniquement si la LOEC est connue, car sans la mesure de 
concentration ayant un effet, il est possible qu’une concentration plus élevée n’ait aucun 
effet toxique.  
• ECx (Effect Concentration) qui représente la concentration qui affecte X % de la 
population d’une espèce donnée. Les EC50 et les EC5 sont les principales concentrations 
d’effets évaluées lors des tests. L’effet peut être létal (LCx) c’est à dire provoquant la 
mortalité de X% de la population d’une espèce pendant une période de temps fixe, 
habituellement entre 24 et 96h ; ou sub-létal (ECx). 
La NOEC et LOEC sont des concentrations observées tandis que la EC50 (concentration d’effet 
affectant 50% de la population d’une espèce) est estimée via une courbe de dose-réponse (Figure 
1.5) qui présente le pourcentage d’effet observé sur une espèce en fonction de la concentration où 




Figure 2.6 : Exemple d'une courbe dose-réponse et des indicateurs majoritairement utilisés en 
écotoxicologie (NOEC, LOEC et EC50) 
Selon l’incrément d’augmentation de la concentration à laquelle les organismes sont soumis, il 
sera toujours possible de trouver une LOEC plus faible ou une NOEC plus élevée. La EC50 est 
elle déterminée d’après la courbe dose-réponse à la suite de plusieurs bioessais à différentes 
concentrations. 
Ces tests sont généralement effectués en laboratoire et ne reflètent pas les conditions 
environnementales réelles. L’espèce, le sexe des organismes, leur âge, leur état de santé, leur 
alimentation et les conditions des tests sont des paramètres influençant la toxicité mesurée. De 
plus, la majorité des bioessais est constituée de tests aigus, et ne donne donc aucune idée de 
l’évolution de l’effet d’une substance dans l’environnement à long terme (Walker et al., 2012).   
Les indicateurs écotoxicologiques se retrouvent principalement dans des bases de données 
présentées dans le tableau 1.3, ou sont publiés dans la littérature. Dans le cas des métaux, les tests 
sont effectués en utilisant des sels métalliques de chlorure, sulfate ou nitrate ou des oxydes, mais 
le choix du sel métallique n’influence pas l’indicateur écotoxicologique (S. Haye et al., 2007). 
Ainsi il n’est pas nécessaire de séparer les tests écotoxicologiques en fonction du sel utilisé lors 




Tableau 2.3 Principales bases de données utilisées en écotoxicologie 
Nom  Référence Contaminants Données 
ECOTOX 
(US-EPA) 
http://cfpub.epa.gov/ecotox Organiques et 
inorganiques 
NOEC, LOEC, ECx 
INERIS http://www.ineris.com Organiques et 
inorganiques 






ECx, LOEC, NOEC 
TOXNET http://toxnet.nlm.nih.gov/ Organiques et 
inorganiques 
Littérature scientifique 







NOEC, LOEC, ECx 
ECETOC http://www.ecetoc.org Organiques et 
inorganiques 
ECx, LOEC, NOEC 
Chacun de ces indicateurs écotoxicologiques peut être utilisé pour calculer le facteur d’effet. 
Comme l’EICV a un but de comparaison entre deux produits et que les impacts potentiels sont 
évalués selon l’unité fonctionnelle (Olivier Jolliet et al., 2003; O.; Jolliet et al., 2003; J. Payet, 
2004), il est plus pertinent en ACV d’utiliser un indicateur robuste, qui peut être évalué avec le 
moins d’erreurs possibles et qui soit le plus représentatif de la réponse de l’environnement. La 
EC50 présente moins de variabilité car elle est déterminée graphiquement et ne dépend pas 
d’observations. Elle est donc plus adaptée au cadre de l’EICV. De plus, elle est plus utilisée dans 
les tests écotoxicologiques pour les vertébrés, les invertébrés et les plantes que les EC5, LOEC ou 
NOEC. La base de données ECOTOX répertorie 750 valeurs de EC50 pour le cuivre 30 pour le 
nickel et 322 données pour le zinc dans le cas des organismes terrestres.  
Une façon de représenter mathématiquement l’effet toxique d’une quantité de contaminant sur les 
écosystèmes est d’utiliser une courbe SSD (Species Sensitivity Distribution)  (Figure 1.6). Cette 
courbe représente la distribution statistique décrivant la réponse d’un ensemble d’espèces à un 
incrément de concentration en utilisant les indicateurs écotoxicologiques obtenus à partir des 
courbes dose-réponse définies pour chaque espèce (Larsen & Hauschild, 2007). Elle utilise le 
même indicateur écotoxicologique pour toutes les espèces de l’écosystème. Par exemple la figure 
2.6 se base sur les EC50 de chaque espèce pour former la courbe SSD. Elle permet d’obtenir la 
concentration d’une substance (HCp) qui a un effet sur p% de toutes les espèces de l’écosystème 
selon l’indicateur écotoxicologique choisi (EC50, LOEC, NOEC).  
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La figure 2.6 montre la concentration (HC50EC50) pour laquelle une fraction cumulée p (0,5) des 
espèces est potentiellement affectée (PAF) par cette concentration. La PAF (Potentially Affected 
Fraction of species)  décrit la fraction d’espèce potentiellement affectée au-dessus d’un certain 
niveau d’effet pour une concentration donnée (Larsen & Hauschild, 2007) en utilisant des 
courbes SSD. La HC50EC50 est définie comme la concentration d’une substance à partir de 
laquelle 50% des espèces seront affectées (problèmes de croissance, reproduction et de survie 
etc..) jusqu’à leur EC50,. Elle correspond également à la médiane de la courbe SSD. 
 
Figure 2.7 : Exemple d'une courbe SSD ou PAF, qui illustre le lien entre la concentration d'une 
substance et la PAF, ou la probabilité cumulée de dépasser les EC50 de plusieurs espèces 
(modifiée à partir de Larsen & Hauschild, 2007). 
La HC50EC50 d’un ensemble d’espèces est une valeur plus stable qu’une concentration de risque 
calculée via les NOEC ou LOEC, celles-ci dépendant directement de la valeur obtenue pour 
l’espèce la plus sensible de l’écosystème, et donc du nombre d’organismes pour lesquels une 
donnée est existante. Cette approche est très utilisée en toxicologie, mais certaines limites 
demeurent : Ces courbes n’intègrent pas les réseaux trophiques qui existent entre les organismes, 
la structure des écosystèmes c’est à dire les différences de populations entre les espèces, la 
diversité au sein des espèces, l’état des individus  (Forbes & Calow, 2002), ainsi que les effets 
des mixtures.  
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2.5.2 Méthode AMI 
2.5.2.1 Justification et principe de la méthode 
Deux approches sont utilisées pour calculer les facteurs d’effets en EICV, la première compare la 
concentration prédite ayant un effet sur l’environnement (PEC) et la concentration prédite sans 
effet sur l’environnement (PNEC) (Wenzel et al. 2000). Cette approche qui est très conservatrice 
est la première qui a été développée pour l’EICV. Étant conservatrice, elle utilise des indicateurs 
écotoxicologiques tels que la LOEC ou la NOEC. 
La deuxième approche, est basée sur la vision PAF. Contrairement à la première méthode elle 
compare la concentration présente avec la toxicité moyenne d’une substance, qui est une donnée 
plus stable que les LOEC et NOEC, et donc plus intéressante à utiliser dans un contexte de 
comparaison tel que l’ACV. En ACV, cette deuxième approche est donc préférée. 
La méthode AMI (Assessment of the mean impact) (J. Payet, 2004) est basée sur cette dernière 
approche et utilise la HC50EC50 (Henderson et al., 2011) . Aucune méthode en ACV n’utilise la 
courbe SSD entière, elles se basent uniquement sur des indicateurs. Jolliet et al., (2003) ainsi que 
Rosenbaum et al. (2008) recommandent l’utilisation de la méthode AMI par rapport aux autres 
méthodes utilisant la PNEC (Olivier Jolliet et al., 2003; Jérôme Payet, 2004; Rosenbaum, 
Bachmann, et al., 2008). En effet la méthode AMI, qui est utilisée dans USEtox, considère des 
valeurs plus fiables et constantes que les autres indicateurs (David W. Pennington, Payet, & 
Hauschild, 2004) : la HC50EC50 est l’indicateur de la courbe SSD qui peut être estimé avec le 
moins d’incertitude, comparativement aux concentrations obtenues via les NOEC et LOEC . De 
plus, cette valeur peut être calculée sans connaitre l’allure de la courbe SSD (Payet & Jolliet, 
2004). Ainsi utiliser cet indicateur permet de limiter l’incertitude dans le calcul du EF par rapport 
à d’autres méthodes. Par exemple, la méthode EDPI (Eco-Design for Industrial Products) est 
basée sur la PNEC de l’espèce la plus sensible (Larsen & Hauschild, 2007) ce qui pose le 
problème de représentativité de l’écosystème. En effet, il est toujours possible de trouver une 
espèce plus sensible que la précédente, et la valeur trouvée s’écarte de la valeur représentative 
des écosystèmes en ne caractérisant qu’un seul organisme.  
2.5.2.2 Calcul du facteur d’effet via la méthode AMI 
La méthode AMI se déroule en trois étapes :  
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• Recueil des données écotoxicologiques (EC50) chroniques ou aigues.  
Payet et al (2004), considèrent que les EC50 doivent provenir au minimum de 3 phylas 
différentes (par exemple les végétaux, les vertébrés, et les invertébrés)(Jérôme Payet, 
2004). Les tests sur les bactéries ne sont pas pris en compte car elles présentent des 
génomes très différents et donc une forte variabilité de réponses écotoxiques. De 
nombreuses bases de données sont disponibles pour obtenir les EC50 (Tableau 2.3). Les 
données ayant des effets significatifs (reproduction, croissance et mortalité) et chroniques 
sont préférentiellement utilisées car le but de l’EICV est de modéliser les effets à long 
terme que peut avoir une certaine quantité de contaminant dans l’environnement. Si les 
EC50 chroniques ne couvrent pas trois phyla, alors des EC50 pour des données aigues sont 
recherchées et divisées par un facteur 2 pour obtenir des données chroniques (Huijbregts 
et al., 2010).  
• Calcul de la HC50EC50 chronique. 
Elle est obtenue comme la moyenne géométrique des EC50. Si uniquement des EC50 
aigues sont disponibles, la HC50EC50 chronique est obtenue en divisant la HC50EC50 aigue 
par deux (Rosenbaum, Bachman, et al., 2008) 
N@50Q(&$	:ℎ9>S5T6; = 	N@50Q(&$	25U6;2  
Équation 5 : Calcul d’une HC50EC50 chronique via des données de toxicité aigues. 
• Conversion des résultats en un facteur d’effet  
Le facteur d’effet est calculé suivant l’équation établie par Payet et utilisée dans USEtox pour 
l’écotoxicité aquatique (J. Payet, 2004; Rosenbaum, Bachman, et al., 2008). L’équation 6 est 
également utilisée pour les organismes terrestres, où la HC50EC50 est exprimée en kg de métal 
total présent dans le compartiement environnemental de réception, par m3 de sol sec.  
"! = 0,5N@50Q(&$ (XY!/Z[U\]) 
Équation 6 : Facteur d'effet selon la méthode AMI 
Par manque de données, les EC50 peuvent également être extrapolées à partir des NOEC 
et LOEC (J. Payet, 2004).  
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Malgré ces extrapolations, la majorité des données concernent les organismes aquatiques. Par 
exemple pour le cuivre dans la base de données ECOTOX de US-EPA, 3564 valeurs de EC50 
sont disponibles pour les organismes aquatiques, contre 720 pour les terrestres. C’est pourquoi la 
plupart des méthodes en ACV extrapolent les données écotoxiques terrestres via les celles des 
écosystèmes aquatiques (Olivier Jolliet et al., 2003; Toffoletto et al., 2007).  
2.5.3 Calcul des concentrations d’effet terrestres à partir de données 
aquatiques 
Par manque de données d’effet sur les récepteurs terrestres, les concentrations (HC50) pour des 
organismes terrestres sont généralement calculées à partir des données écotoxicologiques 
provenant d’organismes aquatiques via la méthode de partition à l’équilibre. 
Par exemple, dans le cas de la méthode d’impact IMPACT 2002+, les HC50 du sol se calculent de 
la manière suivante (Équation 7) (Olivier Jolliet et al., 2003; Toffoletto et al., 2007) :  N@&$\GFJ = N@&$\_×(-.×`G + b_) 
Équation 7 : équation de partition à l'équilibre (Wenzel et al., 2000) 
où Kd est le coefficient de partition sol-eau (m3/kg), `G la densité du sol (kg/m3), fw la fraction 
volumique moyenne de l’eau dans le sol soit 0,4 L/L ou 0,267 L/kg (Wenzel et al., 2000).  
Cependant, ce Kd dépend des paramètres du sol, c’est pourquoi l’utilisation d’une seule valeur de 
Kd n’est pas appropriée pour représenter la solubilité des métaux dans les modèles chimiques 
(Sauve et al., 2000). En prenant un Kd global pour cette extrapolation, le sol modélisé n’est pas 
représentatif des différents sols présents dans le monde. Il est donc préférable d’utiliser, lorsque 
l’information est disponible, les données écotoxicologiques terrestres, plus robustes pour le calcul 
des EF (S. Haye et al., 2007). Un moyen de diminuer l’erreur est d’utiliser des coefficients de 
partition eau-sol propres au sol pour lequel l’impact sera modélisé, ce qui n’est actuellement pas 
le cas dans les méthodes d’EICV où un sol générique est utilisé. 
De plus, cette méthode suppose que les espèces aquatiques et terrestres ont la même sensibilité, 
c’est à dire qu’à une concentration de métal donné, le même effet toxique aura lieu, que ce soit 
pour des organismes terrestres ou aquatiques.   
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2.5.4 Calcul des concentration d’effet terrestres via le TBLM 
Les concentrations d’effet pour les organismes terrestres peuvent également être obtenues en 
appliquant le modèle TBLM (Terrestrial Biotic Ligand Model). En modélisant ces interactions et 
la quantité de métal biodisponible, des valeurs de EC50 pour certains organismes sont 
déterminées. Il a été appliqué pour le cuivre et le nickel (Koster, de Groot, Vijver, & Peijnenburg, 
2006; Thakali, 2006), le cadmium et le plomb (An, Jeong, Moon, Jho, & Nam, 2012). Il est donc 
nécessaire de trouver pour les autres métaux d’autres façons de calculer la HC50. Dans le cas des 
organismes terrestre, le modèle a été appliqué par Thakali et al. (2006), qui ont montré que les 
EC50 obtenus via cette méthode pour le cuivre et le nickel se rapprochent d’un facteur 2 des 
valeurs mesurées (Plouffe et al., 2015a; Thakali et al., 2006). Cela fait de ce modèle un bon 
candidat pour  calculer une HC50 pour le cuivre et le nickel, en respectant les préconisations de la 
méthode AMI.. 
2.6 Limites de la caractérisation de l’impact écotoxique terrestre 
des métaux en ÉICV : problèmes liés au calcul du facteur d’effet 
Les problèmes posés par le calcul du facteur d’effet pour les métaux dépendent principalement de 
la façon de caractériser la concentration d’effet.  
2.6.1 L’utilisation d’une concentration d’effet aigu ou chronique 
Bien que les concentrations menant à des réponses chroniques soit plus fiables et plus 
représentatives d’un effet qu’une concentration menant à une réponse aigue dans le cadre d’une 
analyse du cycle de vie, les données d’effet chronique sont rares, notamment en écotoxicité 
terrestre, que ce soit pour des composés organique ou inorganiques. Dans le cadre de la méthode 
AMI, le facteur d’effet est calculé via la concentration d’effet EC50 chronique.  Ainsi Payet et al. 
(2004) préconise d’extrapoler les données d’effet aigu pour obtenir des données d’effet chronique 
et pallier le manque de concentrations d’effet (J. Payet, 2004). Mais cette extrapolation entraine 
une incertitude supplémentaire. De plus, les relations entre données chroniques et aigues ont été 
développées pour les composés organiques ce qui ajoute une erreur dans l’extrapolation des 
données d’effet des métaux (J. Payet, 2004).  
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2.6.2 Considérer la spéciation dans la concentration d’effet 
Les données d’effets écotoxiques pour un métal sont calculées pour différentes formes : les EC50 
peuvent être mesurées pour le métal total, les formes soluble ou libre. Ainsi en utilisant des EC50 
sans prendre en compte pour quelle forme de métal cette concentration a été calculée, les facteurs 
d’effet obtenus ne sont pas calculés pour la forme du métal qui va entrainer un effet toxique. La 
plupart des modèles d’EICV ne tiennent pas compte de la spéciation des métaux (T. Ligthart et 
al., 2004; M. Pizzol et al., 2011). Ils utilisent la quantité de métal total pour calculer l’impact, et 
donc supposent que toutes les formes physicochimiques des métaux vont être biodisponibles pour 
les organismes et donc avoir un effet toxique.  Or la majorité des formes des métaux ne sont pas 
biodisponibles, mais se retrouvent adsorbées aux particules en suspension dans l’eau, à la matière 
organique et aux particules de sol ou créent des liaisons avec d’autres éléments pour former des 
complexes stables. Ainsi la fraction libre du métal, qui va être facilement assimilable par les 
organismes représente mieux la fraction ayant un impact (Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2015b). 
Dans le cas des extrapolations minières et de leurs rejets, l’impact écotoxique potentiel est de 5,5 
à 3 fois plus faible en se basant sur la quantité de métal sous forme mobile plutôt que sur la 
quantité de métal total (Giurco, 2000). La méthode IMPACT 2002+  calcule les facteurs de 
caractérisation des métaux en fonction de la forme libre, en estimant que seule cette fraction du 
métal aura un effet écotoxique (Frischknecht et al., 2007; Humbert, Margni, & Jolliet, 2005). 
Mais cela peut poser des problèmes lors de l’évaluation des impacts, si l’inventaire n’est pas 
caractérisé de manière cohérente avec cette approche. En effet, si c’est la quantité de métal total 
qui est comptabilisée dans l’inventaire (ce qui est généralement le cas), tout ce métal sera 
considéré comme étant du métal sous forme libre lors de l’évaluation de l’impact. Cela va 
surestimer l’impact du métal en modélisant le métal total comme étant entièrement biodisponible 
(Frischknecht et al., 2007).  
2.6.3 Manque de données écotoxicologiques terrestres 
Dans le cas des sols, les données d’effets écotoxicologiques, telles que les EC50, couvrent 
rarement les 3 phyla nécessaires de la méthode AMI. Ainsi les HC50EC50 sont généralement 
extrapolées à partir de données aquatiques de la même substance en utilisant la méthode de 
partition à l’équilibre présentée précédemment (section 1.5.3). Cette extrapolation considère que 
les organismes terrestres ont la même sensibilité que les organismes aquatiques. Par ailleurs 
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l’utilisation d’un unique coefficient de partition pour chaque substance n’est pas applicable aux 
métaux car pour ceux-ci, ce coefficient est fonction des propriétés physicochimiques du sol qui 
varient spatialement (Ambrose R., 2005). 
De façon générale, même en tenant compte d’une certaine façon de la spéciation comme la 
méthode IMPACT 2002+, l’impact potentiel des métaux est souvent surestimé dans le calcul du 
facteur d’effet (Frischknecht et al., 2007; Massimo Pizzol et al., 2011; Maria Strandesen, Morten 
Birkved, Peter Engelund Holm, & Michael Zwicky Hauschild, 2007)  
2.7 Améliorations des modèles de caractérisation pour les métaux 
Les groupes de travaux organisés par l’UNEP/SETAC sur l’évaluation des impacts en ACV (M. 
Diamond et al., 2010; Jolliet, Dubreuil, Gloria, & Hauschild, 2005) ont proposé des pistes 
d’améliorations concernant l’écotoxicité des métaux. Il a été suggéré d’inclure la spéciation des 
métaux pour mieux caractériser leur toxicité, en incluant dans le facteur de caractérisation un 
facteur de biodisponibilité (BF) (M. Diamond et al., 2010).  À  la suite de ces groupes de travail, 
de nombreuses corrections ont été apportées à la modélisation de l’impact écotoxique aquatique 
et terrestre (Diamond, 2008; Gandhi et al., 2010; Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2011; Plouffe et 
al., 2014, 2015d).   
2.7.1 Cas des écosystèmes aquatiques 
Dans le cas des écosystèmes aquatiques plusieurs modèles ont été développés : Strandesen et al. 
(2007) ont créé une méthode pour caractériser les impacts sur les organismes aquatiques et qui 
intègre la spéciation des métaux en utilisant le coefficient de partition sol-eau (M.; Strandesen, 
M.; Birkved, P. E.; Holm, & M. Z. Hauschild, 2007). Celui-ci est estimé en utilisant des relations 
empiriques qui se basent sur le pH du milieu pour cinq métaux (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn). En effet, le 
pH est le paramètre faisant le plus varier le Kd (M.; Strandesen et al., 2007). Mais ces relations 
peuvent être appliquées aussi bien au sol qu’à l’eau et ne prennent pas en compte les autres 
facteurs qui influent sur la spéciation des métaux (taux de carbone organique dissout (DOC), 
cations et anions etc..) (M. L. Diamond et al., 2010). Le facteur d’effet ne considère pas la 
spéciation du métal dans ce modèle.  
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Un autre modèle, développé par Gandhi et al. suit les recommandations de Clearwater pour 
obtenir des FC incluant la spéciation des métaux pour les organismes aquatiques d’eaux douces 
(Gandhi et al., 2010). Le FC est calculé pour la fraction réellement biodisponible du métal, c’est à 
dire le métal pouvant se lier aux sites de réception des organismes. Pour traduire le FC en 
fonction du métal biodisponible plutôt que total, un facteur de biodisponibilité est ajouté au 
calcul du facteur de caractérisation (M. Diamond et al., 2010)  Diamond et al. conseillent 
d’utiliser, pour le calcul du BF , un modèle de spéciation  géochimique comme WHAM qui prend 
en compte les propriétés physicochimiques de l’eau, c’est à dire le pH, la DOC, les particules en 
suspension et la concentrations de cations et d’anions (M. L. Diamond et al., 2010). Le même 
modèle est utilisé pour calculer le facteur d’effet pour le métal biodisponible. Ainsi le FE n’est 
plus exprimé en fonction du métal total mais en fonction de sa fraction biodisponible. L’ajout 
d’un facteur de biodisponibilité permet néanmoins d’exprimer le FC en fonction du métal total, 
évitant ainsi les difficultés à caractériser un inventaire contenant uniquement la quantité de métal 
biodisponible.  
Des FCs ont été obtenus pour 6 métaux (dont le cuivre, le nickel et le zinc) et 7 archétypes d’eaux 
douces classées selon leurs propriétés (Gandhi et al., 2011). La méthode a ensuite été développée 
pour 14 métaux (Dong, Gandhi, & Hauschild, 2014). Dong et al. signalent que seuls les FCs de 
ces 14 métaux peuvent être modélisés, de par la quantité de données écotoxicologiques 
disponibles pour les autres métaux et les limites de WHAM. Les archétypes d’eaux douces 
regroupent des milieux aqueux ayant des propriétés semblables (pH, DOC et dureté) qui 
modifient la spéciation des métaux. L’application de ce protocole pour le zinc et le cuivre dans le 
cas des ACV de gouttière et de tuyaux montre que la contribution des métaux à la catégorie 
« écotoxicité aquatique » diminue de 1 à 4 ordres de grandeur en tenant compte de la spéciation 
des métaux (Gandhi et al., 2011).  
Le facteur d’effet est lui calculé pour la fraction de métal libre déterminée avec WHAM. La 
concentration d’effet EC50 est obtenue en appliquant le modèle BLM (Biotic Ligand Model) pour 
le cuivre, le nickel et le zinc. Comme le TBLM, ce modèle tient compte de la compétition entre 
les cations. Pour les autres métaux, le modèle FIAM (Free Ion Activity Model) (Campbell, 
Errécalde, Fortin, Hiriart-Baer, & Vigneault, 2002) a été utilisé pour les métaux en l’absence de 
modèle BLM. Celui-ci considère que la toxicité du métal provient des ions libres qui se lient aux 
sites récepteurs de l’organismes mais n’inclut pas la compétition entre les cations et les sites de 
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réception (Dong et al., 2014; T. N. Ligthart, Jongbloed, & Tamis, 2010). Utiliser la spéciation 
dans le FE dans ce modèle permet de réduire de 5 à 50 fois la toxicité moyenne selon le métal et 
l’archétype d’eau douce utilisée (Gandhi et al., 2010). 
2.8 Cas de l’écotoxicité terrestre 
Des FCs ont été développés par Owsianiak et al.  selon le même cadre que pour les organismes 
aquatiques, mais appliqués aux écosystèmes terrestres pour le cuivre et le nickel. De même que 
dans la démarche de Gandhi et al., un facteur de biodisponibilité BF, qui donne la fraction d’ions 
libres sur le métal total, est ajouté aux FCs pour 760 sols. Un facteur d’accessibilité (ACF) est 
également ajouté, qui est le ratio de la quantité de métal réactif sur le métal total. Les FCs varient 
de 3 à 3,5 ordres de grandeur selon les sols pour les deux métaux considérés. En utilisant cette 
méthode, les auteurs ont remarqué que le FC du cuivre dépendait fortement de la teneur en 
carbone organique du sol, tandis que pour le nickel, les facteurs étaient plutôt influencés par la 
concentration de Mg2+ dans la solution de sol. Le FE est estimé selon la méthode TBLM : la 
HC50EC50 est calculée en tenant compte des interactions entre les cations et les autres composés 
du sol pour la fraction libre du métal (Owsianiak et al., 2013). Mais ces facteurs ne concernent 
que le cuivre et le nickel, pour lesquels un modèle TBLM est disponible. 
Plouffe et al. ont également modélisé les FCs pour le zinc via un facteur de biodisponibilité en 
utilisant WHAM 6 pour obtenir la fraction biodisponible du zinc pour 231 archétypes de sols 
(Plouffe et al., 2015b). Les sols ont été regroupés selon leurs propriétés physicochimiques qui 
influencent la spéciation (pH, MO, taux de carbonates, CEC, texture du sol). Les oxydes, bien 
qu’ayant une influence sur la spéciation du zinc, n’ont pas été considérés lors de la création des 
archétypes. WHAM prédit la quantité de zinc biodisponible à deux ordres de grandeur près pour 
la plupart des sols, et avec le même ordre de grandeur pour 41% des sols (Plouffe et al., 2015b, 
2015d). Il est donc intéressant d’utiliser ce modèle pour approximer la fraction de métal 
biodisponible. Le facteur d’effet est calculé en incluant la spéciation. Les valeurs 
écotoxicologiques choisies,  les EC50, sont séparées selon la fraction totale, soluble et labile du 
métal et le FE calculé selon les formes du métal. Une différence de plus d’un ordre de grandeur a 
été observée, ce qui montre que la spéciation du métal influence bien la valeur du facteur d’effet 
pour le zinc (S. Haye et al., 2007; Plouffe et al., 2015b). Il est donc nécessaire de l’inclure dans le 
calcul du FE, en considérant les propriétés du sol. L’application de ces nouveaux FCs dans le 
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cadre d’une ACV pour la production d’un kWh d’électricité au Québec (Plouffe, Bulle, & 
Deschênes, 2015c) pour la fraction soluble du zinc, diminue la contribution du zinc de 1,3% à 
26% des impacts totaux pour l’écotoxicité terrestre. De plus, le fait d’inclure la spéciation du zinc 
dans les FC diminue globalement l’impact de la catégorie écosystème terrestre par rapport aux 
autres catégories d’impact (Plouffe et al., 2015c). Néanmoins, des améliorations de cette 
méthodologie doivent encore être apportées, notamment au niveau du facteur d’effet. En effet, les 
FE sont séparés en fonction de la spéciation du métal, mais ne varient pas en fonction des sols à 
cause du manque de données écotoxicologiques terrestres. De plus, l’évaluation des impacts ne se 
fait que sur une partie des organismes terrestres. Les données d’effets sur les vertébrés terrestres 
sont inconnus pour une contamination du sol,  ainsi on ne prend on compte les impacts que sur 




CHAPITRE 3 HYPOTHÈSE DE RECHERCHE, OBJECTIFS ET 
MÉTHODOLOGIE 
À la suite de cette revue de littérature, mettant en contexte le calcul du facteur d’effet des métaux 
en écotoxicité terrestre, il a été possible d’identifier plusieurs lacunes concernant :  
1. La prise en compte de l’influence des propriétés physicochimique sur la spéciation des 
métaux 
2. L’évaluation des facteurs d’effets en fonction des différentes formes de spéciation des 
métaux. 
3. L’évaluation des différences de valeurs des FEs selon les méthodes de calcul de la 
HC50EC50 et la spéciation du métal. 
4. L’évaluation de l’influence des FEs sur la variabilité spatiale des FCs. 
Ces manques peuvent entrainer des imprécisions lors de l’évaluation des impacts pour des 
industries fortement émettrices, l’impact écotoxique des métaux dominant les résultats des ACV 
(Massimo Pizzol et al., 2011). 
3.1 Question et hypothèse de recherche 
La question de recherche est : prendre en compte la spéciation du métal via un modèle de 
spéciation géochimique, en utilisant des facteurs d’effets régionalisés à partir des propriétés 
physicochimiques permet-il de différencier davantage les impacts potentiels et d’évaluer 
l’incertitude due à la variabilité spatiale en ACV ? 
Cette question est sous-tendue par l’hypothèse de recherche suivante : Inclure la spéciation du 
métal en écotoxicité terrestre influence significativement la valeur des FEs et permet ainsi 
d’obtenir des FCs différenciés pour des émissions qui auraient eu le même FC sans tenir compte 
de la spéciation.  
Il est généralement admis en évaluation des impacts du cycle de vie – et notamment en 
écotoxicité –   qu’une différence est significative lorsque qu’elle se mesure en ordre de grandeur. 
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3.2  Objectifs  
L’objectif général de ce travail est d’améliorer le calcul du FE en tenant compte de la spéciation 
du cuivre, du nickel et du zinc dans les sols en régionalisant l’EqP et de quantifier sa contribution 
à la variabilité spatiale du CF. Les objectifs spécifiques découlant de cet objectif sont les suivants 
:  
• Déterminer si la forme du métal, et donc si sa spéciation, a une influence significative sur 
la valeur du FE.  
• Inclure la spéciation du métal dans le calcul du FE en régionalisant l’EqP via des Kd 
spécifiques aux sols, et vérifier si ces nouveaux FEs régionalisés peuvent être utilisés pour 
quantifier l’effet des métaux en les comparant aux FE calculés via l’EqP non-régionalisée, 
via des données écotoxicologiques terrestres et le TBLM.  
• Quantifier la contribution relative des FEs, FBs et FFs régionalisés à la variabilité spatiale 
des FCs  
3.3 Méthodologie générale 
Afin de déterminer l’importance de la spéciation dans le calcul du FE et plus largement du FC, ce 
projet est divisé en trois parties :  
La première étape a pour but d’intégrer la spéciation du cuivre, du nickel et du zinc dans la 
modélisation du FE. La spéciation des métaux est estimée dans 5213 sols dont 2908 sols non-
calcaires provenant de la Harmonized World Soil Database (HSWD) version 1.1 
(FAO/IIASA/ISRIC/ISS-CAS/JRC, 2009). La répartition du métal dans le sol est modélisée 
grâce à un modèle de spéciation géochimique, WHAM 7.0. Pour chaque sol, un coefficient de 
partition régionalisé a été calculé ainsi que les activités des cations. La méthode habituellement 
utilisée lorsque les données terrestres sont rares est l’équation de partition à l’équilibre (EqP), qui 
extrapole la concentration de risque terrestre à partir de la concentration de risque pour les 
organismes aquatiques. Les EC50 aquatiques nécessaires pour déterminer la HC50EC50 aquatique 
ont été sélectionnés uniquement dans la base de données ECOTOX avec les mêmes paramètres 
que les EC50 terrestres. Des FEs régionalisés (FEEqPregionalise) ont été obtenus avec cette équation 




La deuxième partie vise à comparer les FEs obtenus via la méthode EqP régionalisée par rapport 
aux FEs provenant de méthodes issues de la littérature. Les FEs régionalisés obtenus 
(FEEqPregionalise ) ont été confrontés aux FEs utilisés habituellement en ACV et développés dans la 
littérature, c’est à dire le FE déterminé à partir des données écotoxicologiques terrestres (FEterrnon-
regionalise) pour le métal total, le FE calculé via la méthode EqP non régionalisée (FEEqPnon-regionalise) 
et les FE régionalisés, calculés à partir de la méthode TBLM (FETBLMregionalises). 
Comme vu précédemment, la spéciation des métaux couvre l’ensemble des formes physico-
chimiques des substances. Dans le cas des métaux, on considère trois formes dont dépend la 
biodisponibilité, soit le métal total, le métal solubilisé dans la solution de sol, et la partie labile. Il 
est nécessaire d’obtenir les facteurs d’effets entre ces trois formes. Des données de tests 
écotoxiques terrestres sélectionnés pour le calcul du FE proviennent principalement des bases de 
données de US-EPA (ECOTOX) et de l’INERIS. ECOTOX fournit des valeurs révisées, ainsi 
que des informations sur la forme du métal lorsque cela est possible, et sur les conditions 
physicochimiques du sol dans lequel le test a été effectué. Une fois  les données séparées selon la 
forme du métal, la méthode AMI a été appliquée pour obtenir des FEterrnon-regionalises pour chaque 
forme du métal, mais sans tenir compte des propriétés physicochimiques des sols. L’EqP non 
régionalisée a également été utilisée avec un Kd générique pour obtenir des FEEqPnon-regionalise. Le 
Kd et la densité du sol de USEtox sont choisis, ceux-ci étant les valeurs généralement utilisées par 
les praticiens de l’ACV. La méthode TBLM a été ensuite utilisée. Elle permet, via les activités 
cationiques estimées avec WHAM, d’obtenir des EC50 terrestres pour le cuivre et le nickel. Les 
HC50EC50 obtenues sont calculées pour la fraction ionique du métal et converties pour le métal 
total. Des FEs régionalisés sont ainsi déterminés à partir de données écotoxiques terrestres 
modélisées (FETBLMregionalises) 
Finalement, la troisième étape vise à déterminer les principaux paramètres du sol à considérer 
lors de lamodélisation de la spéciation des trois métaux pour le calcul des FEs, et la contribution 
du FE régionalisé à la variation spatiale des FCs. Puis l’influence des FEs, FBs, et FFs 
régionalisés sur la variabilité des CFs est déterminée pour le zinc, en effectuant des régressions 
linéaires simples et en utilisant les FBs et FFs régionalisés calculés par Plouffe (2014) (Plouffe, 
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2014). L’influence des paramètres du sol sur la valeur du FE, ainsi que les valeurs intérimaires 




CHAPITRE 4 : ARTICLE 1  : INCLUDING THE SPATIAL 
VARIABILITY OF METAL SPECIATION INTO THE EFFECT 
FACTOR IN LIFE CYCLE IMPACT ASSESSMENT 
L’article présenté ici vise à présenter les résultats obtenus via l’approche EqP régionalisée et à 
comparer ces valeurs obtenues avec les données de la littérature puis de quantifier la contribution 
de ce nouveaux facteur régionalisé à la variabilité spatiale des FCs. Cet article a été rédigé en 
collaboration avec : Mme Louise Deschênes,  Professeure et co-titulaire de la Chaire ICV, 
Polytechnique Montréal (génie chimique) et Mme Cécile Bulle, Professeure, ESG UQÀM. Ce 
manuscript a été soumis au Journal « Science of the Total Environment ».  
4.1 Abstract 
In life cycle assessment (LCA), the potential terrestrial ecotoxicity effect of metals, calculated as 
the effect factor (EF), is usually extrapolated from aquatic ecotoxicological data using the 
equilibrium partitioning method (EqP) as it is more readily available than terrestrial data. 
However, terrestrial data does not account for soil property variations and metal toxicity depends 
on its speciation, which is influenced by soil physicochemical conditions. Alternatively, the 
TBLM (Terrestrial Biotic Ligand Model) has been used to determine an EF that accounts for 
speciation, but is not available for metals; hence it cannot be consistently applied to metals in an 
LCA context. This paper proposes an approach to include metal speciation by regionalizing the 
EqP method for Cu, Ni and Zn with a geochemical speciation model (the Windermere Humic 
Aqueous Model 7.0), for 5213 soils selected from the Harmonized World Soil Database. Results 
obtained by this approach (EFEqPregionalized) are compared to the EFs calculated with the 
conventional EqP method, to the EFs based on available terrestrial data and to the EFs calculated 
with the TBLM (EFTBLMregionalized) when available. The spatial variability contribution of the EF 
to the overall spatial variability of the characterization factor (CF) has been analyzed. It was 
found that the EFsEqPregionalized show a significant spatial variability. The EFs calculated with the 
two non-regionalized methods (EqP and terrestrial data) fall within the range of the 
EFsEqPregionalized. The EFsTBLMregionalized  cover a larger range of values than the EFsEqPregionalized but 
the two methods are not correlated. The EF contributes the most to the spatial variability of the 
CF for Zn. This paper highlights the importance of including speciation into the terrestrial EF and 
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shows that using the regionalized EqP approach is not an acceptable proxy for terrestrial 
ecotoxicological data even if it can be applied to all metals.  
4.2 Introduction 
Life cycle assessment (LCA) is an environmental tool to quantify the potential environmental 
impacts of a product or service throughout its life cycle, from the extraction of raw materials to 
end of life (Hauschild, 2005). A product’s environmental footprint may be assessed and 
improved or compared to others. An LCA study is divided into four parts: definition of the goal 
and scope, life cycle inventory (LCI) (amount of inputs and outputs in the product system), life 
cycle impact assessment (LCIA) and results’ interpretation (de Haes et al., 2002). LCIA converts 
each environmental intervention from the life cycle inventory of the studied product into a 
potential impact for a specific impact category, such as global warming or ecotoxicity, via a 
characterization factor (CF).  
Currently, CFs for ecotoxicological impacts in operational LCIA methodologies are not spatially 
differentiated. However, metal toxicity is a function of speciation, which depends on the 
physicochemical conditions of the environment (Fairbrother, Wenstel, Sappington, & Wood, 
2007). Using available generic CFs for total metal and applying them to the total metal emitted 
creates a significant bias since they do not take into account metal speciation (Huijbregts et al., 
2000; Humbert, Margni, & Jolliet, 2005). Some CFs are developed for the free metal ion only to 
try to account for the toxic fraction of the metal (Humbert et al., 2005) but this may lead to an 
overestimation of the impacts since it is applied to the total metal emissions traditionally reported 
in LCA inventories. In many LCA case studies, metals tend to be the main contributors to 
ecotoxicological impacts and are known to be inaccurately assessed, leading to their exclusion 
from some LCA results (Pizzol, Christensen, Schmidt, & Thomsen, 2011). This is especially the 
case for metals in the soil environment. 
The need to account for metal speciation was acknowledged under the Clearwater consensus (M. 
Diamond et al., 2010), with the recommendation to express the CF as the multiplication of a fate 
factor (FF), a bioavailability factor (BF) and an effect factor (EF). The FF accounts for the 
fraction of substance transported from the environmental compartment of the emission to the 
receiving compartment (soil, in the case of terrestrial ecotoxicity) and the metal’s time of 
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residence in this compartment. The BF is the bioavailable fraction of the metal exposing the 
ecosystem. The EF models the effect of a substance on the ecosystem per concentration of 
exposure.  
To estimate the EF, Payet et al. (2004) recommend using the hazardous concentration affecting 
50% of the species in the ecosystem (HC50EC50) (Payet & Jolliet, 2004). The AMI method 
(Assessment of the Mean Impact) used in IMPACT 2002+ and USEtox determines this 
concentration as the geometrical mean of the effect concentration affecting 50% of the 
individuals of each species (EC50) for at least three phyla (Payet & Jolliet, 2004). Indeed, EC50 is 
more widely used in ecotoxicological testing for soil vertebrates, invertebrates and plants and has 
less variability than other ecotoxicological indicators such as NOEC, LOEC (no or low observed 
effect concentration) because it is graphically determined (Payet & Jolliet, 2004). For this reason, 
the indicator is more suitable for life cycle impact assessment studies since potential impacts are 
assessed and receptor protection is not the goal as it is in ERA (ecotoxicological risk assessment). 
In the case of terrestrial organisms, EC50 values are scarce and terrestrial HC50EC50 (HC50EC50-
soil) are usually extrapolated from aquatic ecotoxicological data with the equilibrium partitioning 
method (EqP) (Equation 1). This method, developed by Wenzel et al. (1997) is based on the 
HC50EC50 of aquatic organisms (HC50EC50-w), soil density (ρs (kg/L)), fraction of soil water (fw 
(0,4 L/L)) and partition coefficient Kd (Wenzel, Hauschild, & Alting, 1997) based on the 
underlying assumption that the terrestrial ecosystem has a similar sensibility to toxic substances 
as the aquatic ecosystem and that it is only exposed to the dissolved fraction of the contaminant 
in the soil.  
HCEC50-soil = HC50-EC50w ×(Kd × ρs + fw)    (Equation 1) 
Kd (L/kg) is the ratio of the total metal bound to the solid phase (in mg/kg) and the metal found in 
the liquid phase (in mg/L). Currently, in LCIA, the EqP uses a generic Kd per substance to 
extrapolate an aquatic data to a terrestrial HC50EC50-soil. Modeling the available fraction of metal 
using a single Kd value assumes that the toxic fraction of a metal is independent of soil 
physicochemical conditions. But it is recognized that soil properties such as pH, organic matter 
and texture have a huge impact on a metal’s speciation and, thus, on the Kd (Janssen, 
Peijnenburg, Posthuma, & Van Den Hoop, 1997; Sauvé, Hendershot, & Allen, 2000). A study by 
the US EPA provides Kd values that vary by 3.4 orders of magnitude for copper, 3.8 for nickel 
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and 6 for zinc (Allison, J. D., & Allison, T. L. 2005). Generic Kd values should therefore not be 
used to extrapolate metal aquatic ecotoxicological data into terrestrial ecotoxicological data.  
Haye et al. showed a strong discrepancy for metals between EFs based on extrapolated aquatic 
data and EFs based on terrestrial data and recommended avoiding such extrapolation and directly 
using terrestrial ecotoxicological data when available to determine the HC50EC50-soil (Haye, 
Slaveykova.I , & Payet, 2007). However, on one hand, not enough data are available on all 
metals to calculate a robust HC50EC50-soil: Haye et al. stated that the three phyla were covered for 
only nine metals when using available ecotoxicological data. On the other hand, the available 
terrestrial data is rarely documented enough to determine metal speciation during testing. This 
means that a) terrestrial ecotoxicological data are valid only for the soil for which they were 
determined and cannot be extrapolated to other types of soil accounting for speciation and b) it is 
questionable to use different ecotoxicological data obtained from different tests performed in 
different types of soil to calculate a terrestrial EF.   
Another way to deal with the lack of terrestrial EC50 data in the literature and account for metal 
speciation in soil is to use the Terrestrial Biotic Ligand Model (TBLM). This approach was 
applied by Owsianiak et al. (2007) for copper and nickel. The TBLM is based on the assumption 
that the toxicity of a metal in a soil depends on the concentration of the metal bound to the biotic 
ligand (Di Toro et al., 2001). Biotic ligands are receptors that enable a substance to have an effect 
on an organism. The TBLM accounts for the competition between the free ion form of metals and 
the other soil’s compounds such as the major cations (Ca2+, Na+, Mg2+, H+). This model is highly 
relevant to the EF determination because the effect concentration of a metal on an organism is 
better represented by the fraction of metal bound to the biotic ligand of the organisms than by the 
labile of free ion form. However, the model was only developed for copper and nickel (Koster, de 
Groot, Vijver, & Peijnenburg, 2006; Thakali, 2006) and cadmium and lead (An, Jeong, Moon, 
Jho, & Nam, 2012), meaning that it does not allow for consistent characterization of all metals, 
which is a must in a comparative assessment such as LCA. 
Therefore, the use of the EqP approach is still of interest since it makes it possible to use 
available aquatic ecotoxicity data and remain consistent for all the different metals but there is a 
need for improvement by accounting for metal speciation. Determining the influence of the 
speciation on the EF and improving the extrapolation of HC50EC50-w to HC50EC50-soil via the EqP 
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equation through the use of a soil-specific Kd is the first objective of this paper. This will be 
carried out for copper, nickel and zinc since they are well documented in different studies related 
to the improvement of the ecotoxicological impact of metals (Owsianiak et al., 2013, Plouffe et 
al., 2015a; Plouffe, Bulle, & Deschênes, 2015b; Plouffe et al., 2015c) and are pollutants of 
concern. Moreover, numerous ecotoxicological data are easily available for these metals in order 
to validate the approach. 
The EqP method implies the underlying assumption that the sensitivity of terrestrial and aquatic 
organisms is similar and models the bioavailable fraction in a simple way by considering the 
soluble fraction of the metal as the fraction leading to a toxic effect, which is debatable. The other 
approaches, based on terrestrial data and the TBLM, are generally more relevant than 
regionalized EqP to assess terrestrial ecotoxicity but are only available for a small range of metals 
and therefore cannot be used in a comparative LCA context. As such, the second objective of this 
paper is to compare the EFs obtained through our approach (EqP extrapolation of aquatic ecotox 
data using regionalized Kd) to the conventional non-regionalized EqP approach and the 
approaches recommended by Hayes (i.e. using only terrestrial ecotoxicological data) and 
Owsianiak (i.e. using TBLM), which both are more relevant but cannot be applied consistently to 
all metals. 
Some studies include the speciation of metals in soils in LCIA models but they chiefly relate to 
the FF and BF (Owsianiak, Rosenbaum, Huijbregts, & Hauschild, 2013; Plouffe, Bulle, & 
Deschênes, 2015a, c). Current CF regionalization approaches define the bioavailable fraction of 
metal only for its fate by including a soil-specific BF (Plouffe et al., 2015a) or a BF and 
accessibility factor (ACF)  (Owsianiak et al., 2013) and the EF is either not soil-specific or only 
restricted to certain metals (Owsianiak, Rosenbaum, Huijbregts, & Hauschild, 2013). In fact, for 
BF determination, Plouffe et al. (2015a) estimate soil-specific Kd using a geochemical speciation 
model known as the Windermere Humic Aqueous Model (WHAM). WHAM is a speciation 
model that is mainly used to estimate the speciation of substances in freshwater and soil 
solutions. It considers the physicochemical properties of the soil and the soil solution (pH, 
organic matter (OM) content, cations and anions concentration) and takes into account the 
heterogeneity of organic matter and the metal complexation with inorganic ligands (Tipping, 
Lofts, & Sonke, 2011). WHAM was recommended by the Clearwater consensus (M. Diamond et 
al., 2010). Owsianiak et al. (2007) and uses a different approach to determine speciation through 
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empirical regression models to define soil specific Kd for the BF modeling. Theses multi-linear 
regressions estimate a metal’s speciation based on soil condition (pH, OM content, etc.). Even if 
these regressions yield robust results for metal speciation, they are not good predictors of extreme 
soil properties (Groenenberg, Dijkstra, Bonten, de vries, & Comans, 2012). In the case of Zn, 
Plouffe et al. showed that the WHAM approach better represented metal behaviour in soil 
samples from around the globe. The third objective of this paper is to integrate the new 
regionalized EFs obtained through our approach into the CFs proposed by Plouffe et al. (2015a) 
and put the contribution to the global spatial variability of the different components of the CF 
(FF, XF and EF) into perspective. 
4.3 Methods 
EFs based on the extrapolation of HC50EC50-w to HC50EC50-soil using a soil-specific KdEF were 
calculated for Zn, Ni and Cu using the following equation from the AMI method (Rosenbaum et 
al., 2008) (Equation 8): 
     Equation 8 
HC50 EC50 was determined as the geometric mean of the EC50 for at least three phyla (Jolliet et 
al., 2003). Terrestrial HC50EC50-soil for total metal was extrapolated from aquatic HC50EC50-w for 
total metal. The aquatic HC50EC50-w was calculated with the aquatic EC50 found in the literature 
using the EqP with soil-specific Kd and soil density (regionalized EqP HC50EC50-soil). 
4.3.1 EF from regionalized-EqP method with WHAM 7.0  
To regionalize the EFs, metal speciation was modeled for a large variety of soils, defined by 
Plouffe et al. (2015). In total, 5 213 soil samples and their properties (soil pH, OM and carbonate 
contents, CEC, soil texture) representing all the soils of the world were first selected from the 
Harmonized World Soil Database (HWSD) version 1.1 (FAO/IIASA/ISRIC/ISS-CAS/JRC 
2009). Soil type-specific Kd, based on the soluble fraction and ionic activities of the metal (Mg2+, 
K+, Ca2+, H+) were calculated with WHAM 7. This model considers the interactions between the 
soil and solution phases, except precipitation, which often occurs in calcareous soils. 
Regionalized EFs were also calculated for calcareous soils as interim due to WHAM’s 
limitations. Their values are differentiated from EFs for non-calcareous soils and presented 
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separately in the supporting information. In the end, metal speciation was modeled for 2 908 non-
calcareous soils and 2 305 calcareous soils. The main soil properties and concentrations were put 
into the WHAM model: pH, concentration of particulate humic and fluvic acid, iron oxides, 
textural properties, colloidal humic and fluvic acid and cations concentrations (Na2+, Mg2+, Al, 
K+, Ca2+, Me, Cl, SO42-, CO32-) and metal background concentration. The natural background 
concentrations of the three metals were estimated based on soil texture in Kabata-Pendias and 
Mukherjee, 2007, as proposed by Plouffe et al. (2015a).  
Kd are defined as the ratio of metal concentration absorbed to soil particulates on the 
concentration of solubilised metal, as specified by Wenzel et al. (1997). Plouffe et al. recommend 
using the soluble fraction of the metal since WHAM speciation predictions have been more 
widely validated with field samples (Plouffe, 2014). WHAM results for labile fraction presented 
a higher spatial variability but it was impossible to validate whether this extremely high 
variability represented real field conditions. Therefore, the Kd used in this project are based on 
soluble metal fraction. 
Aquatic HC50EC50 were calculated with the AMI method as the geometric mean of the phyla’s 
EC50. Aquatic HC50EC50 was calculated with the AMI approach based on aquatic EC50 for the 
total metal. These aquatic EC50 were obtained from the US EPA database only since the data 
found were sufficient to calculate a robust HC50EC50 with the three phyla. The selected effects are 
related to reproduction, growth, development and morphology reduction and lethality (Haye, 
Slaveykova.I , & Payet, 2007).  While EC50 values may be estimated from LOEC or NOEC, we 
chose to only use EC50 and LC50 (lethal concentration) endpoints to ensure the most robust and 
consistent HC50EC50 values for the three metals (Larsen & Hauschild, 2007). Only chronic EC50 
in mg/L for the total metal form were selected since data from selected databases (mainly 
ECOTOX) for the soluble metal do not cover the three phyla required. In LCIA, the toxicity of 
substances should be defined for long-term rather than short-term exposure. To select only 
chronic data, we chose data with test duration greater than seven days. To avoid the 
overrepresentation of one species or phyla for which a lot of data are available, the geometric 
means of EC50 values for each species and then for each phyla were calculated.   
Regionalized terrestrial HC50EC50-soil were determined using the EqP for the 5 213 soil samples. 
The terrestrial HC50EC50-soil was estimated for each soil sample using a soil-specific Kd and 
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density. Therefore, the EFs obtained (EFEqPregionalized) for the total metal include the variation in 
the soil physicochemical conditions.  
 
4.3.2 EF comparison with recommended terrestrial ecotoxicity EFs (EqP non-
regionalized, terrestrial data and TBLM) 
The EFs based on the extrapolation of HC50EC50-w to HC50EC50-soil using a soil-specific Kd and a 
regionalized EqP (1), were compared to EFs based on the following HC50EC50-soil: 
2) HC50EC50-soil extrapolated from aquatic data with the EqP approach using non-regionalized Kd 
and soil density (non-regionalized EqP HC50EC50-soil), which is the current approach used in 
IMPACT 2002+ and ReCiPe;  
3) HC50EC50-soil for total metal based on terrestrial EC50 found in the literature (non-regionalized 
terrestrial HC50EC50-soil), which corresponds to Hayes et al.’s recommendations; 
4) HC50EC50 for total metal calculated from terrestrial EC50 for the free ion fraction modeled by 
the TBLM (regionalized TBLM HC50EC50-soil), which corresponds to Owsianiak’s 
recommendations;  
All EFs were calculated for an emission of total metal and are expressed in PAF.m3.kg-1metal total. 
Regionalized EqP HC50EC50-soil  
As descried in section 3.3.1, terrestrial and regionalized HC50EC50-soil were determined aquatic 
HC50EC50-w for total metal on a minimum of 3 phyla. The EqP approach was applied (Equation 
1.1) using the soil-specific bulk density and partitioning coefficient calculated with WHAM 7.0, 
for the 5213 samples of soils from the HSWD database. The calculated EF (EFEqPnon-regionzalised) is 
therefore the same, regardless of soil type.  
 
Non-regionalized EqP HC50EC50-soil  
Terrestrial and non-regionalized HC50EC50-soil were determined using the same aquatic HC50EC50-
w for total metal, as in section 2.1. The EqP approach was applied (Equation 1.1) using the default 
soil’s bulk density of 1 500 kg/m3 and the default partitioning coefficient from USEtox (5 300 
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dm3/kg for Cu, 2 800 dm3/kg for Ni and 9 500 dm3/kg for Zn). The calculated EF (EFEqPnon-
regionzalised) is therefore the same, regardless of soil type.  
 
Non-regionalized terrestrial HC50EC50-soil 
Terrestrial EC50 data for total metal form were selected from the INERIS and US EPA databases 
and the literature to meet AMI requirement (species representing three phyla). Some 63 chronic 
EC50 values were found for copper, 257 for nickel and 168 for zinc. The criteria used by Haye et 
al. (2007) were applied to select the data: long-term exposure was preferred and a test was 
defined as chronic when the exposure length was longer than 14 days (Haye et al., 2007). The 
same endpoints were used as in the case of aquatic EC50 in section 2.1. The data were expressed 
in mgmetal total/kgdry soil using a factor of 0.267 Lwater/kgdry soil (as proposed by Wenzel, Hauschild, & 
Alting, 1997) to convert the concentrations expressed in mg/Lwater to mg/kgdry soil since the water 
concentration is mostly unknown when ecotoxicological test are conducted. The concentrations 
obtained in mg/kgdrysoil were then converted to kg/m3 drysoil by using a soil density of 1 500 kg/L 
from USEtox.  
The EC50 were categorized based on metal form (metal total, soluble, labile) when specified. The 
metal forms are defined based on the analytical method used to obtain metal concentration, as in 
Plouffe et al. (2015c). The total metal concentration is obtained by using an acid digestion 
method, apart from cold and dilutes acid extraction. The soluble metal represents the free ion, 
ionic pairs and complexes easily separated (Plouffe et al., 2015c). The concentration of soluble 
metal in soil is obtained by using a wide range of methods, from water and neutral salt 
extractions or lysimeter to water displacement (Sauvé et al., 2000). The labile metal includes free 
ion and ion pairs that dissociate rapidly in soils. The pulse anodic stripping voltammetry (ASV) 
method was used to determine the concentration of labile metal (Stephan et al., 2008).  
In the end, HC50EC50-soil for each metal form were also calculated as the geometric mean of the 
phyla’s EC50. The EF obtained (EFterrnon-regionalised) for total metal does not take into account the 
variability of the metal’s speciation since the EC50 data were not separated based on soil 
properties due to a lack of data. Only one value of HC50EC50 is obtained regardless of type of soil.  
 Regionalized TBLM HC50EC50-soil 
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TBLM EC50 are obtained by applying the Terrestrial Biotic Ligand Model (TBLM). The TBLMs 
were selected to model chronic effect concentrations for at least three phyla, following AMI 
method guidelines. Moreover, Owsianiak et al. recommend using only TBLMs developed in soils 
since models developed for artificial porous media and nutrient solutions fail to estimate metal 
toxicity (Owsianiak et al., 2013). 
The study led by Thakali et al. (2006), which models EC50 with the TBLM covering the 
minimum three phyla, was used. Six organisms are studied (Hordeum vulgare cv. Regina, 
Lycopersicon esculentum, Eisenia fetida, Folsomia candida and two types of soil microbes). The 
cationic activities of Cu2+ or Ni2+, H+, Ca2+, Mg2+ and Na+ from WHAM modeling are used for 
each sample of the 5 213 soils. By applying the TBLM equation, EC50 for each organism is 
estimated. Then, HC50EC50 for the free ion metal form in mol/Lsoil solution are calculated with the 
AMI method for each soil and converted to kg/m3soil for the total metal. The calculation is 
detailed in the supporting information. 
4.3.3 EF and CF spatial variability analysis 
The variability of the characterization factors was analyzed by calculating CFs for zinc for 2 908 
non-calcareous soils using Plouffe et al.’s (2015a) approach in combination with the new 
EFEqPregionalized calculated following the methodology in section 2.1. Only non-calcareous soils 
were chosen since WHAM 7.0 is not considered valid for calcareous soils. Fate factors and 
bioavailability factors were taken from Plouffe et al. (2015c). The FF and BF were regionalized 
by Plouffe et al. and take metal speciation into account.  
Several simple regression analyses were performed to study the influence of the three factors (EF, 
FF, BF) on CF calculation. CF variability was compared to the variability of EF, BF and FF for 
each soil. The following information on the regression analysis was reported: equation of the 
linear regression, coefficient of determination (R2), standard deviation (σ) and sum of squared 
residuals (SSR). The closer R2 is to 1, the lower the σ and SSR are, the greater the correlation 
between the CF and the factors considered, demonstrating the factor’s significant influence on the 




4.4.1 EF calculation based on the extrapolation of HC50EC50-w to HC50EC50-soil 
using a soil-specific Kd 
For the three metals, results show significant variations depending on the type of soil when 
considering the same metal. When applying the EqP method with regionalized Kd for 2 908 
calcareous soils, EFEqPregionalized values varied over 6 orders of magnitude for copper, 13 for nickel 
and 8 for zinc (Table 4.1). When including the interim values for calcareous soils, the range 
increases with a variation of 12 orders of magnitude for copper, 15 for nickel and 15 for zinc (see 
supporting information).  
Table 4.1: Effect factors (from the regionalized EqP approach) and partition coefficients Kd 
(from WHAM 7) spatial variability for the 2 908 non-calcareous soils worldwide 




Mean 5,04E+02 2,47E+02 1,85E+01 
Minimum 1,01-01 1,21E-10 4,04E-05 
Maximum 1,29E+05 2,65E+03 1,74E+03 
Standard deviation 2,67E+03 4,18E+02 8,71E+01 
Kd (dm3/kg) 
Mean 4,42E+02 3,24E+02 2,85E+02 
Minimum 4,11E-02 1,43E-03 1,68E-01 
Maximum 6,57E+05 6,38E+04 2,76E+04 
Standard deviation 1,62E+03 1,56E+03 7,84E+02 
 
 
4.4.2 EF comparison with recommended terrestrial ecotoxicity EF  
Non-regionalized EqP HC50EC50-soil  
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Using the EqP approach in a conventional manner, the EFs of copper, nickel and zinc are, 
respectively, 1.49×10−2, 1.74 and 2.66. As in Figure 3.2, these values fall within the range of the 
regionalized EqP effect factors using soil specific Kds calculated in the section 3.4.1. The median 
of EFEqPregionalized is 1.6 times and 9.2 times lower than EFsEqPnon-regionalized for copper and nickel 
respectively  and 88 times higher for zinc, showing no generalized trend. 
Non-regionalized terrestrial HC50EC50-soil 
The EFterrno-regionalized calculated from terrestrial EC50 using the AMI method varies depending on 
metal form (total, soluble, labile) and (Figure 4.1).  
 
 
Figure 4.1: EFterrnon-regionalized varies significantly depending on the form of the three metals 
Overall, as expected, the total metal has less effect than the soluble and labile metal, except in the 
case of copper. In the case of zinc, the difference might be negligeable considering the 
uncertainties of such calculations. However, the EFterrnon-regionalized calculated for labile and soluble 
metal must be considered here as interim due to a lack of reliable EC50 chronic data for each 
























Table 4.2 : Number of EC50 for terrestrial and aquatic organisms found in the literature and the 
INERIS and ECOTOX databases for the three metals 
 Terrestrial organisms Aquatic organisms 









Total 3 18 8 80 
Soluble 1 2 - - 
Labile 1 1 - - 
Nickel 
Total 3 6 7 21 
Soluble 2 2 - - 
Labile 1 2 - - 
Zinc 
Total 4 8 8 45 
Soluble 2 3 - - 
Labile 2 4 - - 
 
Even if copper, nickel and zinc are well-studied metals in the field of ecotoxicity, it is impossible 
to calculate a soil-specific EF fulfilling the AMI method recommendations (Payet, 2004) for the 
soluble and labile forms since the terrestrial data required to cover the minimum requirement of 
three phyla have not been found. Moreover, even though the AMI method does not recommend a 
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specific minimum number of species, a very low number of species were found for nickel and 
zinc, which poses a problem of ecosystem representativeness. However, the number of aquatic 
data in the ECOTOX database alone meets the AMI requirement. Eight phyla are covered for 
copper, seven for nickel and eight for zinc, illustrating the extent to which aquatic ecotoxicity is 
better documented than terrestrial ecotoxicity.  
The lack of terrestrial data for the soluble and labile fraction of the metal may explain the 
unexpected result for labile copper, which is based on only one species that may not be very 
sensitive to copper.  
While the metal form in the soil seems to influence the EF value, there are not sufficient 
terrestrial data to account for the influence in a robust way. Only the EFterrnon-regionalized for total 
metal was compared to the EFEqPregionalized in Figure 3.2. These values fall within the range of the 
regionalized EqP effect factors using soil-specific Kds. The median of EFEqPregionalized (Figure 3.2) 
is 21 times and 5 times higher than the EFterrnon-regionalized for copper and nickel, respectively, and 
82 times lower for zinc, showing no specific trend. Still, the EFterrnon-regionalized have values of the 
same order of magnitude as EF EqP non-regionalized (Figure 3.2). 
Regionalized TBLM HC50EC50-soil 
When comparing the EFEqPregionalized with the EFTBLMregionalized, EFEqPregionalized fall within the range 
of EFTBLMregionalized, which have higher spatial variability (Figure 4.2). As presented in section 4.1, 
the EFEqPregionalized values varied over 6 orders of magnitude for copper and 13 for nickel. When 
using the TBLM, EFTBLMregionalized values for total metal fluctuated over 16 orders of magnitude 
for copper and 20 for nickel. But without considering the extremes values, with a 95% confidence 
interval, the EFEqPregionalized values varied over 3 orders of magnitude for copper and 2 for nickel, 
and the EFTBLMregionalized values for total metal fluctuated over 8 orders of magnitude for copper 
and 2 for nickel.  
The TBLM method gives a higher range and the lowest EF values and the TBLM median is 
smaller than the EFEqPregionalized median for both metals, highlighting a potential overestimation of 
the effect with the EFEqPregionalized approach. However, when compared to the EF calculated 
directly with terrestrial ecotoxicological data (EFterrnon-regionalized), the median of EFsTBLMregionalized 
is also 12.8 and 6.8 times lower for copper and nickel, respectively, highlighting a potential 





Figure 4.2 : Comparison of the EFs obtained with different approaches: EqP extrapolation of 
aquatic ecotox data using regionalized Kd (EFEqPregionalized), the conventional generic EqP 
approach (EFEqPnon-regionalized), the recommended approaches from Hayes et al. 
When comparing the EFEqPregionalized and EFTBLMregionalized for copper and nickel, no correlation was 
found between the two approaches. For the same soil, the EF values differ (Figure 4.3). This 
shows that the toxicity of metals on soils organisms is not well modelled by the EqP, and that 





Figure 4.3 : Comparison of regionalized EFs obtained with the EqP and the TBLM approaches 
for copper and nickel 
4.4.3 EF and CF spatial variability analysis 
The results showed an explained variance of 0.96, a slope close to 1.0 and the lower standard 
error and sum of squared residuals for EF toward CF (Table 4.3). So, there is a relatively good 
correlation between theses two factors, meaning that the EF mainly influence the spatial 
variability of the CF. The BF from Plouffe et al. is the least correlated factor, with an explained 














































Table 4.3 : Multi-linear regressions between CF spatial variability and its different parameters’ 
(EF, FF and BF) spatial variability 










CF=1.31E+11+ 6.25E+01.EF 0.96 1.56e+12 1.26E+28 
FF and 
CF 
CF=4.73E+11- 6.70E+06 *FF 0.007 7.55e+12 2.97E+29 
BF and 
CF 
CF=9.19E+11-3.66E+12*BF 0.001 7.57e+12 2.99E+29 
 
Therefore, the EF is the most important factor to be estimated since it has a good fit with the CF. 
The BF and FF show a lower correlation fit with the CF as compared to the EF.  
4.5 Discussion 
This paper developed several regionalized EFs by using different models and accounting for 
metal speciation to assess the ecotoxicological effects of metals on terrestrial organisms in any 
soil. When considering the regionalized EqP approach, the wide range of EF values coupled with 
the variation of between 5 and 15 orders of magnitude of the Kd, indicate that a single Kd value 
should not be used in the EqP method.  Moreover, the significant variability of EF values, either 
with the TBLM or EqP method, shows that speciation and soil properties have a huge influence 
on the EF values. When a soil’s properties are unknown, the median of EFterrnon-egionalized or  
EFTBLMregionalized must be used, rather than the median of EFEqPregionalized or EFEqPnon-regionalized metal 
in light of the lack of correlation between the EqP and TBLM.  
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Indeed, the two regionalized methods present no correlation between the EFEqPregionalized and 
EFTBLMregionalized. This is maybe due to the modeling difference with the EqP method, which only 
considers the soluble fraction as toxic and the TBLM, which takes cation competition into 
account. When assessing the influence of the three regionalized factors on the spatial variability 
of the CF for zinc, the EFs have a high contribution to CF variability and must first be considered 
to regionalize the CF value.  
These new EFs are an attempt to overcome the limitations of current characterization models that 
do not include metal speciation variation. The aim was to evaluate the potential effect of copper, 
nickel and zinc on soil organisms anywhere in the world without having to assume that the entire 
life cycle effect only occurs in a generic soil. But the lack of correlation between the 
EFEqPregionalized and EFTBLMregionalized shows that even if the regionalized EqP approach takes 
speciation into account, it does not model the toxic effect in the same way as the TBLM. The 
mechanisms used by the TBLM are not described in the EqP. So, extrapolating the terrestrial data 
from aquatic data does not increase CF reliability by accounting for speciation in terrestrial 
ecotoxicity even if the improved EqP may be applied to other metals as compared to the TBLM 
approach. The EFs developed in this work attempt to consider the variation in the bioavailable 
fraction depending on the soil when modeling the effect of metals on terrestrial organisms. 
However, the lack of TBLM models highlights the need to develop new EFs for a larger number 
of metals using the TBLM. 
4.5.1 Interpretation 
This section describes the influence of the soil properties and metal speciation on the results of an 
EF. Including a soil-specific EF leads to better modeling of the potential impact when the 
location of the impact is known. The results showed that EFs vary significantly depending on 
soil’s properties for the three metals. High EF values were found for acid soils with low content 
in OM and cations. This is coherent because a low pH and OM content increase the 
bioavailability of metals, especially the three studied here (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007).  
To put the findings into perspective, the disparity is much greater than the variation found in 
Owsianiak et al., (2013) for copper and nickel: between 12 and 7 orders of magnitude for the 
EFEqPregionalized and 16 and 20 orders of magnitude for the EFTBLMregionalized in this paper, as 
compared to between 1 and 2 orders of magnitude (Owsianiak et al., 2013). This may be due to 
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the greater variety of soils considered here, since Owsianiak et al. (2013) calculate EFs for 760 
soils as compared to the 2 908 soils in this study. Two soils have the lowest EF: a chromic 
cambisol with 0% organic matter and a pH of 8.9 and a ferralic arenosol with 30% OM and a pH 
of 7.6. Both have high silica and quartz particular content (between 294 M and 327 M for silica 
and 1 085 M and 1 271 M for quartz), indicating that WHAM 7 may be not appropriate for these 
types of soils. 
The difference between the median of the EFEqPregionalized and the EFterrregionalized may be explained 
by the two assumptions that are made when using EqP: a) the sensitivity of terrestrial and aquatic 
organisms is equal and b) the bioavailable fraction of the metal is considered to be the soluble 
fraction of the metal. 
When considering cation competition for biotic ligand, the variation increases, showing that 
considering the right amount of bioavailable metal is very important for the EF. Since different 
organisms were used to calculate the EFterrno-regionalized and EFTBLMregionalized, the sensitivity modeled 
by each EF is different. Moreover, Thakali et al. showed that the predicted EC50 are within a 
factor 3 of the observed values (Thakali et al., 2006), explaining the difference between the 
median of the EFTBLMregionalized and EFterrnon-regionalized. The TBLM was only validated for 11 soils, 
so the use of the model should be tested for a larger range of soil. The regression analysis results 
showed that the EFs are the factors that will have the greatest impact on the value of the CF when 
the EqP method with a regionalized Kd is used. It is therefore crucial to include a well-modeled 
EF depending on soil properties in CF estimation.  
4.5.2 Limitations 
This section presents some of the limitations of EF modeling based on the method used (EqP and 
TBLM). 
By using the WHAM speciation model, the speciation of the metals in specific soils cannot be 
modeled. WHAM was chosen because it takes into account the ion binding on humic substances 
and mineral solids (Plouffe et al., 2015a). However, it does not assess metal precipitation in soils. 
Moreover, the data determined with WHAM must be validated for copper and nickel by 
comparing the results to field data. 
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The EqP method assumes that the sensitivity of terrestrial organisms will be the same as aquatic 
organisms, which is not the case, and only considers the soluble fraction of the metal as the 
fraction that will have a toxic effect. The HC50EC50-w from aquatic ecotoxicological data used in 
the EqP account for the variations in the freshwater conditions. The impact of this aggregation 
must be validated. 
The median of the two regionalized values is quite similar to the EFterrno-regionalized, showing that 
the TBLM is a good option to estimate regionalized EF. Unfortunately, the TBLM is only 
available for enough species for nickel and copper and is not yet developed for a large range of 
metals. The two regionalised approaches (regionalized EqP and TBLM)  are not correlated since 
they do not consider the same mechanisms or bioavailable fraction of metal. So the EqP must not 
be used to assess the toxic effect of metal in terrestrial ecotoxicity. There is therefore a need to 
develop new TBLMs for a wider range of terrestrial organisms and metals. 
The AMI guideline was applied to both methods: in the EqP method to calculate HC50EC50 for 
aquatic organisms and in TBLM to determine HC50EC50 for terrestrial organisms. In each case, a 
low number of species was used. The effect of metals on an ecosystem is only represented by 
theses species. It does not include the relationship between the species (predation, producer) or 
mixture effects that may also increase the impact of a substance on an ecosystem.  
4.6 Conclusion 
This study improves the characterization of soil-specific EFs by considering metal speciation for 
the ecotoxicity impact on terrestrial organisms in LCA. The two regionalized methods that were 
studied (EqP and TBLM) account for the impacts of soil properties on metal bioavailability. The 
regionalized EFs vary considerably, demonstrating that metal speciation significantly influence 
the EFs. The regionalized EFs developed show that the EqP does not considers the same toxicity 
mecanisms as the TBLM, leading to a false representation of the metal toxicity. This paper 
demonstrates that the EFs calculated with the EqP method (regionalized and non-regionalized) 
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CHAPITRE 5 RÉSULTATS COMPLÉMENTAIRES 
Ce chapitre porte sur l’influence des propriétés physicochimiques des sols sur les FEs 
régionalisés (5.1) suivi des retombées de l’utilisation des nouveaux facteurs d’effet régionalisés 
sur les FCs au sein de la catégorie écotoxicologie terrestre, pour le cas du zinc (5.2) et de la 
présentation des FEs pour les sols calcaires (5.3)  
5.1 Influence des propriétés physicochimiques des sols sur les FEs 
Les FEs calculés via la méthode EqP pour des sols régionalisés, dépendent de la densité du sol, 
mais également du Kd. Plusieurs régressions linéaires simples ont été effectuées afin de connaitre 
la contribution des principales propriétés des sols aux valeurs des FEs. Le pH, la teneur en 
matière organique, la densité, la capacité d’échange cationique et la concentration de bruit de 
fond du métal sont les paramètres sélectionnés, car ces propriétés influencent le plus la toxicité 
d’un métal (S. Sauvé, 2002) 
Le coefficient de régression, le coefficient de détermination (R2), la somme des moindres carrés 
et la p-valeur sont présentés dans le tableau 5.1. On considère qu’un paramètre est significatif 
lorsque Pr(>|t|) <0,05. Plus le R2 est proche de 1 et la SSR est faible, plus la valeur du FE est 
corrélée avec le paramètre du sol.  
Tableau 5.1 : Régressions linéaires simples des FE en fonction des propriétés principales des sols 
 
coefficients de régression R2 SSR Pr(>|t|) 
FE EqP Cuivre 
pH -2,24E+01 1,56E-03 2,56E+10 3,67E-01 
Matière organique (%) 7,77E+01 1,46E-02 2,53E+10 2,00E-16 
densité (kg/L) -6,31E+02 5,54E-03 9,02E+09 8,27E-08 
CEC (cmol/kg) 1,38E+01 7,35E-03 2,54E+10 5,96E-05 
Cu (M) -3,10E+05 7,33E-04 2,56E+10 5,07E-02 
FE EqP Nickel 
pH 5,12E+00 1,79E-04 1,17E+09 3,35E-01 
Matière organique (%) -9,40E+00 4,59E-03 1,17E+09 1,00E-06 
densité (kg/L) -5,28E+02 3,02E-02 1,13E+09 2,00E-16 
CEC (cmol/kg) 4,84E+00 1,97E-02 1,15E+09 2,00E-16 
Ni (M) 1,97E+03 5,62E-06 1,17E+09 1,71E-01 
FE EqP Zinc 
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pH  -7,035  0,008416  21858494  7,23E-07 
Matière organique (%)  -1,887  0,0009683  22022674  0,0935 
densité (kg/L)  11,777  0,0002859  22037375  0,362 
CEC (cmol/kg)  -0,5718  0,004985  21934128  0,000139 
Zn (M)  -21250,6  0,001341  22006887  0,0269 
FE TBLM Cuivre 
pH -2,88E-04 3,32E-02 1,93E-02 2,00E-16 
Matière organique (%) -1,16E-05 4,19E-04 1,99E-02 1,40E-01 
densité (kg/L) -2,06E-04 2,69E-04 1,99E-02 2,38E-01 
CEC (cmol/kg) -6,90E-06 2,38E-03 1,99E-02 4,35E-04 
Cu (M) 5,76E-01 3,27E-03 1,98E-02 3,69E-05 
FE TBLM Nickel 
pH -5,01E-03 6,58E-02 2,84E+00 2,00E-16 
Matière organique (%) -1,79E-04 6,54E-04 3,04E+00 6,52E-02 
densité (kg/L) 3,71E-03 5,73E-04 3,02E+00 8,54E-02 
CEC (cmol/kg) -1,15E-04 4,27E-03 3,03E+00 2,40E-06 
Ni (M) 5,70E-01 1,80E-04 3,04E+00 3,33E-01 
 
Dans le cas de la méthode EqP régionalisée (FEEqPregionalises), le pH est un paramètre non 
significatif pour le cuivre et le nickel, de même que la concentration de métal. La concentration 
de matière organique est le paramètre influant le plus la valeur des FEs pour le cuivre et le nickel, 
tandis que le pH est le paramètre le plus contributeur pour le zinc, mais la corrélation est tout de 
même très faible. Pour les FEs calculés via le modèle TBLM (FETBLMregionalises), la matière 
organique et la densité du sol sont les deux paramètres non significatifs pour le cuivre. Dans le 
cas du nickel, seule la concentration de métal présente une valeur-p supérieure à 5%. Bien que le 
pH soit le paramètre contribuant le plus à la variabilité des FETBLMregionalises pour les deux métaux, 
ce paramètre est, comme dans le cas des FEEqPregionalises, très faiblement corrélé. Ainsi aucun 
paramètre particulier conditionne fortement les FEs, et donc l’étude des conditions 
physicochimiques des sols doit se porter sur l’ensemble des paramètres de façon équivalente. On 
remarque également que ce ne sont pas les mêmes paramètres qui influencent les valeurs des FE, 
confirmant la différence de modélisation de la toxicité des métaux entre le TBLM et l’EqP.  
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5.2 Évaluations de l’application d’un facteur d’effet régionalisé 
dans la détermination des facteurs de caractérisation : cas du 
zinc 
Le but de cette application est de montrer l’implication de l’utilisation d’un facteur d’effet 
régionalisé dans le calcul du facteur de caractérisation. Cette étude permet de comparer 
l’influence des facteurs d’effets régionalisés pour un impact potentiel provenant de deux sols très 
différents.  
Les sols choisis ont des paramètres très différents (Tableau 5.2). Le sol A est un Fibric Histosol, 
acide et riche en matière organique, tandis que le sol B est un lithosol plutôt basique et faible en 
matière organique : 
Tableau 5.2 : Propriétés des sols A et B choisis pour calculer les FCs. 
 Sol A -2963 – Fibric Histosols Sol B-2075-Lithosols 
pH 4,3 acide <6,75 7,5 basic >7,2 
Matière organique (%) 33,63  1,4  
CEC  (cmol/kg) 77  12  
Densité (kg/L) 1,26 1,59 
Argile (%) 40 9 
Sable (%) 20 73 
Silt (%) 40 18 
 
Les FFs et les FBs régionalisés ainsi que le FE non-régionalisé pour la fraction soluble du métal 
provenant de la thèse Plouffe (2014) sont utilisés pour calculer des FCs pour chacun des sols. Les 




Bien qu’il a été précédemment montré que les mécanismes de toxicité des métaux ne sont pas 
bien modélisés par l’EqP, les TBLM couvrant trois phyla ne sont pas disponibles pour le zinc, 
donc les FEs spécifiques aux sols sont ici calculés via l’EqP régionalisée. Les HC50EC50 terrestres 
obtenues par l’EqP représentent la concentration de risque pour le métal total. Cette concentration 
a été convertie pour la fraction soluble de métal, afin d’obtenir des FEs dépendant de cette 
fraction.  
Le CF est déterminé comme le produit des trois facteurs tel que préconisé par le groupe de travail 
de Clearwater (Diamond et al, 2010). Pour ces deux sols, les facteurs sont les suivants (Tableau 
5.3) :  
Tableau 5.3 : Coefficients d'effet (régionalisé et non-régionalisé), de devenir et de 
biodisponibilité ainsi que les facteurs de caractérisations  
 Sol A Sol B 
FE soluble –régionalisé (PAF.m3/kg) 3,60 9,23E-01 
FE soluble – non régionalisé (PAF.m3/kg) 5.48E-02 5.48E-02 
FB (mgmetal soluble/mgmetal total) 7,41E-04 2,40E-4 
FF (jours) 107690 255815 
FC - régionalisé 288 56,7  
FC-non régionalisé 4,37 3,36 
Le pH étant le paramètre influençant le plus la toxicité du zinc (Kabata-Pendias & Mukherjee, 
2007), il est cohérent d’obtenir un FE régionalisé plus élevé dans le sol A, plus acide, que dans le 
sol B. Le sol A présente environ une fraction trois fois plus grande de métal solubilisé comme le 
montre les FBs.  
Ainsi, en ajoutant un FE régionalisé au calcul du FC, on obtient une différence d’un ordre de 
grandeur entre les deux sols, tandis que dans le cas des FCs avec un FE non-régionalisé, les 
valeurs obtenues sont similaires. Ainsi inclure un FE régionalisé dans le calcul du FC permet de 
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mieux différencier les impacts pour des sols très différents, ce qui n’est pas possible en utilisant 
uniquement un facteur de biodisponibilité spatialisé.  
5.3 Différences entre les EF régionalisés pour des sols calcaires et 
non-calcaires 
La prise en compte de la précipitation par WHAM 7.0 n’ayant pas été étudiée dans la littérature, 
on suppose que WHAM 7.0 considère les mêmes mécanismes que WHAM 6, et donc n’est pas 
applicable pour les sols calcaires. Néanmoins, des valeurs de EF régionalisés intérimaires ont été 
calculés séparément pour les sols calcaires afin d’éviter l’application d’un facteur d’effet nul dans 
le calcul du facteur de caractérisation. Ces FEs sont présentés dans la  Figure 5.1. 
 





Les EFs régionalisés pour les sols calcaires présentent des variations plus importantes que les EFs 
des sols non-calcaires, excepté pour les FEEqPregionalises du nickel. Les valeurs de EFs pour les sols 
calcaires qui se trouvent en dehors de la gamme de valeurs des sols non-calcaires doivent être 
appliqués avec précaution, tant qu’il n’a pas été démontré que WHAM7.0 tenait compte de la 
précipitation.   
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CHAPITRE 6 DISCUSSION GÉNÉRALE 
Les travaux actuels en EICV sur l’écotoxicité tendent à tenir compte de la régionalisation des 
impacts. Néanmoins, la variation spatiale de l’impact des métaux sur les organismes terrestres, et 
plus particulièrement de leurs effets, est un domaine peu développé.  Comme présenté dans la 
revue de littérature, les variations de propriétés des sols et donc les variations de la spéciation des 
métaux peuvent être incluses en utilisant deux approches complémentaires : en estimant la 
fraction biodisponible qui provoque un effet toxique chez les organismes, via un FB spécifique 
aux sols portant sur la modélisation du devenir du métal, et en déterminant un FE en fonction des 
propriétés des sols. 
La première approche, portant sur le devenir du métal, a été la plus développée, les études 
actuelles ayant intégré principalement la spéciation du métal lors de la détermination du facteur 
de devenir (FF) pour les organismes aquatiques (Gandhi et al., 2010) et pour les organismes 
terrestres (Plouffe et al., 2015b). Cette approche nécessite en complément un FE qui tient compte 
de la spéciation afin d’éviter de sous-estimer l’impact. En effet, considérer uniquement la 
spéciation du métal dans le FF suppose que la fraction de métal libre, la fraction la plus toxique, a 
un effet équivalent au métal total.  
Ainsi l’intégration de la spéciation dans l’impact potentiel du métal nécessite le développement 
de nouveaux FEs, car cela permet une meilleure prise en compte de l’effet toxique du métal selon 
les conditions de l’environnement. Mais cette deuxième approche est actuellement peu 
approfondie. En effet, les méthodes opérationnelles d’EICV pour calculer un FE, suivent les 
recommandations de la méthode USEtox, qui préconise d’utiliser des données écotoxicologiques 
terrestres non régionalisées (EC50) et la méthode AMI pour calculer une HC50EC50 (Huijbregts et 
al., 2010). Mais les EC50 terrestres sont rares, il est donc difficile, voire impossible, de calculer 
une HC50EC50 pour chaque type de sol en suivant les recommandations de la méthode AMI. La 
HC50EC50 est généralement extrapolée à partir de données écotoxicologiques aquatiques via 
l’EqP en utilisant un coefficient de partition sol-eau générique. Les deux approches ont été 
combinées par Owsianiak et al. via l’ajout d’un FB et d’un FE régionalisés pour le cuivre et le 
nickel. Les FEs proviennent du calcul de EC50 régionalisées en appliquant le TBLM (Owsianiak 
et al., 2013). Néanmoins cette méthode suit les recommandations de la méthode AMI uniquement 
pour le cuivre et le nickel, et doit être étendue à d’autres métaux. 
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L’objectif de ce travail est de répondre aux limitations actuelles concernant les facteurs d’effets 
des métaux dans le cas de l’écotoxicité terrestre. Pour ce faire, plusieurs FEs ont été développés 
pour le cuivre, le nickel et le zinc en utilisant l’approche EqP régionalisé, qui tient compte de la 
variabilité spatiale des propriétés physicochimiques des sols. Ainsi selon le type de sol récepteur 
du métal, il serait possible d’avoir une meilleure évaluation de l’effet écotoxiques sur les 
organismes terrestres. Ces nouveaux FEs développés pour le cuivre, le nickel et le zinc sols, 
permettent de calculer de nouveaux FCs en fonction de la spéciation. Les FEs obtenus à partir des 
données de l’EqP régionalisée ont été comparées aux FEs déterminés à partir du TBLM et des 
données écotoxicologiques terrestres pour le métal total. 
En appliquant la méthode TBLM ou l’EqP régionalisé, les FEs obtenus varient selon le sol de 
plusieurs ordres de grandeur pour les trois métaux. Les FEEqPregionalises  varient entre 6 et 13 ordres 
de grandeurs tandis que les FETBLMregionalises varient entre 16 et 20 ordres de grandeur pour le 
cuivre et le nickel. La variabilité de plusieurs ordres de grandeurs des FEs régionalisés, quelque 
soit la méthode utilisée, indique que la spéciation a une influence significative sur la valeur du FE 
et doit être incluse dans sa modélisation.  
Dans le cas du TBLM, les variations sont bien plus importantes que celles trouvées par 
Owsianiak et al. Il existe une différence de 5 ordres de grandeurs pour le cuivre et 2 ordres de 
grandeurs pour le nickel en considérant la médiane des valeurs, entre les FEs obtenus dans ce 
travail et ceux de la littérature. Plusieurs hypothèses ont été émises concernant ces différences : 
Owsianiak et al. ont modélisé les FEs pour un moins grand nombre de sols, 760 sols contre 2908 
sols non-calcaires, ainsi il est possible que des sols non-calcaires, mais avec des propriétés 
particulières qui influencent fortement la spéciation du métal, ou pour lesquels la spéciation n’est 
pas correctement modélisée par WHAM, soient inclus dans les 2908 sols étudiés. De plus, 
Owsianiak et al. utilisent des FEs pour la forme libre du métal, ce qui implique une différence 
d’un à deux ordres de grandeurs entre des FEs pour la forme totale du métal et la forme libre.  
La médiane des FEsEqPregionalises présente un ordre de grandeur de différence pour le cuivre et le 
nickel et deux ordres de grandeurs pour le zinc par rapport au FEterrnon-regionalisé, obtenu pour le 
métal total à partir des données écotoxicologiques terrestres. Cette différence peut provenir de la 
différence de sensibilité entre les espèces aquatiques et terrestres, mais également de la 
représentation simplifiée de la spéciation du métal via le Kd. La médiane des FETBLMregionalises est 
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plus faible, de 2 ordres de grandeur de différence pour le cuivre et 2,6 fois plus faible pour le 
nickel, comparée au FEterrnon-regionalisé, qui peut s’expliquer par une différence de sensibilité entre 
les organismes terrestres utilisés pour le TBLM et des tests écotoxicologiques. Cette variation, 
indique que le TBLM est approprié pour calculer les FEs dans le cadre de l’ACV, il serait donc 
intéressant de l’étendre à d’autres métaux.  
L’équation de partition à l’équilibre, EqP, nécessite quant à elle uniquement des données 
aquatiques – qui sont plus accessibles que les données terrestres – et la régionalisation de deux 
propriétés du sol : le coefficient de partition sol-eau et la densité. Bien que le Kd puisse être 
obtenu via un modèle de spéciation géochimique pour un grand nombre de métaux et de sols, il 
modélise de façon simplifiée la répartition du métal. Dans ce travail, ce coefficient est calculé 
principalement pour des sols non-calcaires car aucune étude n’a pour l’instant montré que le 
modèle WHAM 7.0 prenait en compte les mécanismes de précipitation. Les valeurs de FEs 
calculées pour les sols calcaires peuvent être utilisées comme valeurs intérimaires et doivent être 
utilisés avec précaution. Les paramètres nécessaires à l’application de l’EqP sont actuellement les 
plus accessibles pour un grand nombre de métaux. Néanmoins, l’EqP régionalisée n’est pas 
corrélée avec l’approche TBLM, ce qui indique qu’on ne peut pas utiliser de données aquatiques 
pour extrapoler les effets sur les organismes terrestres. La toxicité d’un métal sur des organismes 
si différents ne peut être modélisée en considérant uniquement la fraction soluble du métal 
comme toxique, mais dépendant d’autres mécanismes qui sont considérés par le TBLM.  
En modélisant la spéciation du métal via WHAM, la variation des propriétés des sols sont prises 
en compte. Néanmoins, les valeurs des FEs ne dépendent pas d’un paramètre particulier, il est 
ainsi important d’inclure l’ensemble des propriétés physicochimiques dans la modélisation. Les 
FEs régionalisés varient significativement en fonction du type de sol pour les trois métaux, 
quelque soit la méthode utilisée. Pour les trois métaux, les sols acides et pauvres en matière 
organique ont tendance à présenter des FEs plus élevés.  
De plus, intégrer la spéciation du métal dans les FEs permet de mieux différencier spatialement 
les impacts des métaux : dans le cas du zinc, en utilisant des FBs et FFs régionalisés, les CFs 
calculés avec un FE régionalisé sont plus différenciés que les CFs calculés avec un FE non-
régionalisé. Le FE est en effet le paramètre contribuant le plus à la variabilité spatiale des CFs. Il 
est donc nécessaire de régionaliser ce facteur, afin d’obtenir des CFs plus différenciés.  
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CHAPITRE 7 CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS 
7.1 Synthèse 
Ce travail de recherche porte sur la modélisation de l’effet environnemental potentiel des métaux 
sur les organismes terrestres selon les propriétés des sols et a permis de développer de nouveaux 
facteurs d’effets régionalisés pour le cuivre, le nickel et le zinc dans le cadre de l’écotoxicité 
terrestre, mais avec une mauvaise modélisation de l’effet toxique sur les organismes terrestres. 
Ces travaux cherchent à vérifier l’hypothèse suivante : prendre en compte la spéciation du métal 
en écotoxicité terrestre influence significativement – de plus d’un ordre de grandeur – la valeur 
des FEs et permet ainsi d’obtenir des FCs plus différenciés. En considérant les résultats obtenus, 
cette hypothèse de recherche est validée. En effet, les FEs régionalisés obtenus pour le cuivre, le 
nickel et le zinc varient entre 6 et 13 ordres de grandeurs en appliquant la méthode EqP et entre 
16 et 20 ordres de grandeurs pour la méthode TBLM, en fonction du type de sol. Il a ainsi été 
possible d’appliquer différentes méthodologies afin de calculer les facteurs d’effet 
écotoxicologique terrestre pour les métaux selon leur spéciation, pour une large variété de sols 
non-calcaires. Les facteurs modélisés par la méthode EqP régionalisée ne sont pas corrélés avec 
le TBLM, qui a une bonne modélisation de l’effet toxique des métaux sur les organismes 
terrestres. Ainsi la méthode EqP n’est pas en mesure de modéliser correctement les FEs. Les 
TBLM donnent une meilleure représentation de l’effet écotoxique potentiel des métaux dans les 
sols comparativement à l’approche EqP régionalisée. Ces facteurs TBLM, une fois développés 
pour un plus grand nombre de métaux, amélioreront la prise en compte de l’effet toxique terrestre 
des métaux dans un FC régionalisé. Une fois intégrés dans les modèles d’EICV, ces facteurs 
permettront aux praticiens d’ACV d’évaluer les impacts potentiels écotoxicologiques terrestres 
du cuivre, du nickel et du zinc selon le sol dans lequel ils sont émis, ainsi que la variation spatiale 
des FCs de l’écotoxicologie terrestre pour les métaux.  
En tenant compte des objectifs déterminés précédemment (section 2.2) il est possible de conclure, 
pour le cuivre le nickel et le zinc que:  
1. En considérant uniquement différentes fractions du métal (total, soluble, libre) à partir de 
données écotoxicologiques terrestres non-régionalisées, les valeurs des FEs varient d’un à 
72 
 
deux ordres de grandeurs selon la fraction du métal considérée. Ainsi la spéciation du 
métal a une influence significative sur la valeur du FE.  
2. Intégrer la spéciation des trois métaux pour estimer la HC50EC50 via l’EqP ou le TBLM, 
fait varier les FEs de plusieurs ordres de grandeurs. La médiane des FEs régionalisées de 
l’EqP est relativement proche du FE calculé à partir des données écotoxicologiques 
terrestres non-régionalisées pour le métal total, ce qui indique que ce modèle est un bon 
candidat pour estimer les FEs régionalisés. Néanmoins la faible corrélation entre les FEs 
régionalisés de la méthode EqP et TBLM indique que la méthode EqP ne modélise pas 
l’effet des métaux de la même façon que la méthode TBLM et donc que la sensibilité des 
organismes terrestres et aquatiques semble être significativement différente. Ainsi la 
méthode EqP régionalisée permet de différencier les effets selon la spéciation mais n’est 
pas une alternative aussi robuste que le TBLM. 
3. La médiane des FEs régionalisée via le TBLM est de 0 à 2 ordres de grandeurs plus faible 
que le FE calculé à partir des données écotoxicologiques terrestres, ce qui correspond à la 
différence remarquée par Owsianiak et al. pour la fraction de métal libre. Cette différence, 
relativement faible, montre que ce modèle est également très intéressant pour intégrer la 
spéciation des FEs, et devrait être étendu à d’autres métaux. 
4. Le FE régionalisé est le facteur contribuant le plus à la variabilité spatiale des FCs pour le 
zinc, par rapport au FB et au FF. L’intégration de FEs régionalisés dans le calcul du FCs a 
démontré une meilleure différenciation entre les FCs déterminés avec un FE régionalisé et 
non-régionalisé, pour deux types de sols.  
Ces conclusions sont restreintes au trois métaux étudiés et pour des effets ayant lieu dans des sols 
non-calcaires.  
7.2 Limites et recommandations 
Ces travaux ont donné des pistes pour améliorer l’évaluation des impacts écotoxicologiques 
potentiels des métaux sur les organismes terrestres en EICV. Au cours de cette recherche, 
plusieurs limitations et manques ont été identifiés :  
• Limites du modèle de spéciation géochimique 
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Pour chacune des méthodes de régionalisation du FE, la spéciation du métal est estimée en 
appliquant un modèle de spéciation géochimique. Le modèle WHAM a été choisi car il tient 
compte des liaisons ioniques avec la matière organique et les phases minérales du sol. Mais il 
n’est pas valide pour les sols calcaires, car il ne considère pas la précipitation des métaux. Ainsi 
sur les 5213 sols sélectionnés, les FEs ont été estimés pour 2908 sols non-calcaires. Au vu des 
FEs régionalisés obtenus pour les sols calcaires, il est nécessaire d’utiliser avec précautions les 
valeurs se trouvant en-dehors de la gamme de valeurs pour les sols non-calcaires. De plus, les 
données obtenues par WHAM n’ont pas été vérifiées pour le cuivre et le nickel en les comparant 
avec des données de terrain. 
• Limites des méthodes et représentativité de la réponse des écosystèmes 
La méthode EqP, considère que la réponse des organismes aquatiques est équivalente à celle des 
organismes terrestres, ce qui ne semble pas être le cas d’après les résultats obtenus. La méthode 
TBLM quant à elle, est applicable uniquement pour le cuivre et le nickel, et couvre seulement six 
espèces, ce qui pose la question de représentativité des écosystèmes. La faible corrélation entre 
ces deux méthodes indique que même si l’EqP régionalisée tient compte des variations de la 
spéciation des métaux, elle ne modélise pas de la même façon la toxicité que le TBLM, et donc 
n’est pas une bonne alternative à cette méthode pour calculer les FEs. 
Par ailleurs, les directives de la méthode AMI ont été appliquées pour chaque méthode. La 
méthode AMI recommande de calculer une HC50EC50 avec un minimum de trois phyla, mais ne 
précise pas si ces phyla doivent être représentés par un nombre minimum d’espèces. Or, une 
HC50EC50 d’un phylum calculée avec les EC50 de nombreuses espèces est plus représentative de 
la réponse toxique du phylum que une HC50EC50 calculée avec une seule EC50, et donc une seule 
espèce. De plus, la méthode AMI ne considère pas les relations entre les espèces (prédateur, 
proie, support…) ainsi que l’effet des mixtures, qui peuvent contribuer à un impact plus élevé sur 
les écosystèmes.  
• Estimation de l’écart réel des FEs entre les méthodes régionalisées et non-régionalisées 
Pour pouvoir déterminer la différence réelle entre ces trois méthodes, celles-ci devraient être 
appliquées au même sol. Le sol de l’OECD est un bon candidat, car il est bien étudié, mais les 
tests écotoxicologiques effectués dans ce sol ne couvrent pas les trois phyla minimum, 
nécessaires pour calculer une HC50EC50 selon la méthode AMI. Utiliser le même sol pour ces 
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trois méthodes permettrait également de déterminer si la sensibilité des espèces aquatiques et 
terrestres sont significativement différentes, en comparant la HC50EC50 obtenues à partir des 
données écotoxicologiques terrestres à la HC50EC50 terrestre extrapolée à partir des données 
aquatiques pour un même sol.  
 
7.3 Conclusion 
Ce projet de recherche a ainsi permis de mettre en évidence la nécessité d’inclure la spéciation 
des métaux dans la modélisation de l’effet potentiel écotoxique sur les organismes terrestres en 
analyse du cycle de vie. Une méthode régionalisée simplifiée a été proposée, qui permet de tenir 
compte de la spéciation du métal en extrapolant les données écotoxicologiques des organismes 
aquatiques. Cette approche utilisant l’EqP ne semble pas aboutir à une estimation fiable de l’effet 
écotoxique terrestre à partir des données aquatiques. En effet, en comparant les facteurs obtenus 
par cette méthode à ceux donnés par le TBLM pour le cuivre et le nickel, les résultats obtenus 
pour un même sol sont très différents, ce qui indique que les mécanismes influençant la toxicité 
ne sont pas les mêmes dans les deux méthodes. Il est donc recommandé à la suite de ce projet de 
poursuivre le développement de nouveaux TBLM pour un plus grand nombre de métaux et 
d’organismes. Alternativement, il est recommandé de donner suffisamment d’informations lors 
de la réalisation de tests écotoxicologiques terrestres pour pouvoir déterminer la spéciation des 
métaux lors de la réalisation de ces tests. Ceci permettrait de pouvoir régionaliser ces données en 
tenant compte de la spéciation directement, sans passer par une estimation de l’effet via une 
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ANNEXE A – PRÉSENTATION DES PROPRIÉTÉS DES SOLS  
2908 sols non-calcaires, provenant de la HWSD ont été choisis pour modéliser les FEs 
régionalisés. Un résumé de leurs propriétés est présenté dans le tableau ci-dessous (Tableau A-
1) :  
Tableau A-1 : Présentation de l’étendue des principales propriétés des sols utilisés 
Propriétés des sols Unités Minimum  Maximum Médiane 
pH  3 7,5 5,3 
Matière organique % 0,01 47,24 1,15 
densité (kg/L) 1,1 1,96 1,4 
Sable  % 0 99 46 
Argile % 0 94 23 
CEC cmol/kg 1 141 10 
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ANNEXE B – DONNÉES ÉCOTOXICOLOGIQUES TERRESTRES UTILISÉES  
Les tableaux suivants présentent les données écotoxicologiques terrestres utilisées pour le calcul des FEs non-régionalisé et séparés 
selon leur spéciation pour le cuivre (Tableau B1) le nickel (Tableau B2) et le zinc (Tableau B3) 
Tableau B-1 : Données écotoxicologiques terrestres du cuivre 












60 croissance 1,15E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 1,11E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 2,63E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 1,57E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 1,29E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60,88 reproduction 3,12E+02 Total Kjaer,C,, M,B, Pedersen, and 
N, Elmegaard 
1998 




60,88 reproduction 3,12E+02 Total Kjaer,C,, M,B, Pedersen, and 
N, Elmegaard 
1998 




60 croissance 1,21E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 8,15E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 1,26E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 9,85E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 9,30E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 













60 croissance 8,81E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 
7758987 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Poa secunda 60 croissance 1,12E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 
7758987 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Poa secunda 60 croissance 4,26E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 
7758987 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Poa secunda 60 croissance 1,22E+03 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




60 croissance 2,85E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




7 croissance 2,48E+03 Total Daoust,C,M,, C, Bastien, and 
L, Deschenes 
2006 




60 croissance 8,33E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




7 croissance 5,82E+03 Total Daoust,C,M,, C, Bastien, and 
L, Deschenes 
2006 




60 croissance 4,44E+02 Total Paschke,M,W,, and E,F, 
Redente 
2002 




56 croissance 2,05E+02 Total Mitchell,R,L,, M,D, Burchett, 
A, Pulkownik, and L, 
McCluskey 
1988 




32 croissance 6,10E+02 Total Mitchell,R,L,, M,D, Burchett, 
A, Pulkownik, and L, 
McCluskey 
1988 




32 croissance 5,60E+02 Total Mitchell,R,L,, M,D, Burchett, 
A, Pulkownik, and L, 
McCluskey 
1988 




60,88 reproduction 3,12E+02 Total Kjaer,C,, M,B, Pedersen, and 
N, Elmegaard 
1998 




60,88 reproduction 3,12E+02 Total Kjaer,C,, M,B, Pedersen, and 
N, Elmegaard 
1998 




2,0417 reproduction 1,00E+03 Total Bristow,P,R,, and A,Y, Shawa 1981 
7440037 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Maize 98 0 2,07E+00 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440037 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Maize 98 0 6,50E+01 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440037 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Maize 98 0 2,35E+00 Total Guo X.Y et al. 2010 
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7440037 Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns 
Maize 98 0 6,40E+01 Total Guo X.Y et al. 2010 





182,64 mortalité 5,66E+02 Total MacFarlane,G,R,, and M,D, 
Burchett 
2002 





182,64 croissance 3,80E+02 Total MacFarlane,G,R,, and M,D, 
Burchett 
2002 
7758987 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 5,19E+02 Total Bruus Pedersen,M,, C,A,M, 
Van Gestel, and N, Elmegaard 
2000 
7440508 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 7,51E+02 Total Greenslade,P,, and G,T, 
Vaughan 
2003 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 1,66E+03 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 9,66E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 3,46E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 5,32E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 9,16E+01 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 2,77E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 3,30E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 5,06E+01 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 4,48E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 




1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 4,54E+01 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 8,42E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 1,72E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 8,63E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
7440508 Invertebrates Proisotoma 
minuta 
28 reproduction 1,58E+02 Total Greenslade,P,, and G,T, 
Vaughan 
2003 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 2,27E+03 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 8,83E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 6,53E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 1,23E+03 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 1,43E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 7,28E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
7440508 Invertebrates Sinella sp, 28 reproduction 4,00E+02 Total Greenslade,P,, and G,T, 
Vaughan 
2003 
7447394 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 8,13E+02 Total Herbert,I,N,, C, Svendsen, 
P,K, Hankard, and D,J, 
Spurgeon 
2004 
7447394 Invertebrates Sinella 
curviseta 
28 croissance 4,63E+02 Total Xu,J,, X, Ke, P,H, Krogh, Y, 




7447394 Invertebrates Sinella 
curviseta 
28 reproduction 4,42E+02 Total Xu,J,, X, Ke, P,H, Krogh, Y, 
Wang, Y,M, Luo, and J, Song 
2009 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 1,26E+03 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
1344678 Invertebrates Folsomia 
candida 
28 reproduction 2,74E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 
7447394 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
NR reproduction 1,10E+03 Total Scott-Fordsmand,J,J,, P,H, 
Krogh, and J,M, Weeks 
2000 
7447394 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
NR reproduction 8,65E+02 Total Scott-Fordsmand,J,J,, P,H, 
Krogh, and J,M, Weeks 
2000 
7447394 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
NR reproduction 9,94E+02 Total Scott-Fordsmand,J,J,, P,H, 
Krogh, and J,M, Weeks 
2000 
7447394 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
NR croissance 1,59E+03 Total Scott-Fordsmand,J,J,, P,H, 
Krogh, and J,M, Weeks 
2000 
7447394 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
NR croissance 1,87E+03 Total Scott-Fordsmand,J,J,, P,H, 
Krogh, and J,M, Weeks 
2000 
7758987 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
21 reproduction 1,65E+03 Total Pedersen,M,B,, and C,A,M, 
Van Gestel 
2001 
7758987 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
21 reproduction 1,69E+03 Total Pedersen,M,B,, and C,A,M, 
Van Gestel 
2001 
7758987 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
21 reproduction 1,24E+03 Total Pedersen,M,B,, and C,A,M, 
Van Gestel 
2001 
7758987 Invertebrates Folsomia 
fimetaria 
21 reproduction 1,28E+03 Total Pedersen,M,B,, and C,A,M, 
Van Gestel 
2001 
7440508 Microoganisms  28  3,80E+02 Total Fait G. et al. 2006 
7440508 Microoganisms  28  2,69E+02 Total Fait G. et al. 2006 
7440508 Microoganisms  28  4,97E+02 Total Fait G. et al. 2006 
7758987 Worms Aporrectode
a caliginosa 
56 mortalité 6,40E+02 Total Khalil,M,A,, H,M, Abdel-
Lateif, B,M, Bayoumi, N,M, 





56 reproduction 1,86E+02 Total Khalil,M,A,, H,M, Abdel-
Lateif, B,M, Bayoumi, N,M, 
Van Straalen, and C,A,M, Van 
Gestel 
1996 
7440508 Worms Enchytraeus 14 reproduction 4,39E+02 Total Maraldo,K,, B, Christensen, 2006 
87 
 
crypticus B, Strandberg, and M, 
Holmstrup 
7758987 Worms Enchytraeus 
crypticus 
14 reproduction 3,41E+02 Total Maraldo,K,, B, Christensen, 
B, Strandberg, and M, 
Holmstrup 
2006 
1344678 Worms Enchytraeus 
crypticus 
28 reproduction 4,77E+02 Total Posthuma,L,, R, Baerselman, 
R,P,M, Van Veen, and E,M, 
Dirven-Van Breemen 
1997 
7440508 Worms Enchytraeus 
crypticus 
28 reproduction 5,25E+00 Total Posthuma,L,, and J, 
Notenboom 
1996 
7440508 Worms Enchytraeus 
crypticus 
28 reproduction 5,00E+02 Total Posthuma,L,, and J, 
Notenboom 
1996 
7447394 Worms Lumbricus 
rubellus 
42 mortalité 5,11E+00 Total Spurgeon,D,J,, S,R, 
Sturzenbaum, C, Svendsen, 
P,K, Hankard, A,J, Morgan, 
J,M, Weeks, and P, Kille 
2004 
7447394 Worms Lumbricus 
rubellus 
42 reproduction 5,17E+00 Total Spurgeon,D,J,, S,R, 
Sturzenbaum, C, Svendsen, 
P,K, Hankard, A,J, Morgan, 




1 mortalité 1,27E+03 Total Peredney,C,L,, and P,L, 
Williams 
2000 




21 reproduction 2,10E+02 Total Scott-Fordsmand,J,J,, J,M, 
Weeks, and S,P, Hopkin 
2000 




21 reproduction 5,17E+02 Total Scott-Fordsmand,J,J,, J,M, 
Weeks, and S,P, Hopkin 
2000 




14 mortalité 5,27E+03 Total Daoust,C,M,, C, Bastien, and 
L, Deschenes 
2006 




14 mortalité 6,19E+03 Total Daoust,C,M,, C, Bastien, and 
L, Deschenes 
2006 




28 reproduction 1,77E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 1,55E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 7,62E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 








28 reproduction 3,27E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 2,52E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 2,81E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 5,08E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 7,78E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 2,28E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 3,27E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 1,34E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 1,92E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 3,79E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 2,06E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 4,41E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 7,20E+01 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 








14 mortalité 1,00E+03 Total Van Leemput,L,, E, Swysen, 
R, Woestenborghs, L, 
Michielsen, W, Meuldermans, 
and J, Heykants 
1989 




14 mortalité 2,26E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 8,01E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 7,04E+01 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 1,69E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 5,30E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 4,00E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 9,29E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




28 reproduction 3,49E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




28 reproduction 3,51E+02 Total Criel,P,, K, Lock, H, Van 
Eeckhout, K, Oorts, E, 
Smolders, and C,R, Janssen 
2008 




14 mortalité 1,80E+00 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 3,16E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 8,49E+00 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 8,00E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 4,03E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 1,44E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 5,87E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 1,34E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
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14 mortalité 8,00E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 8,21E+00 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 3,99E+00 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 5,30E+01 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 1,20E+03 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 4,03E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 2,40E+01 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 2,12E+01 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 7,99E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 1,20E+01 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 




14 mortalité 8,96E+02 Total Arnold,R,E,, M,E, Hodson, S, 
Black, and N,A, Davies 
2003 




14 croissance 3,00E+02 Total Arnold,R,E,, M,E, Hodson, S, 
Black, and N,A, Davies 
2003 




14 croissance 3,25E+02 Total Arnold,R,E,, M,E, Hodson, S, 
Black, and N,A, Davies 
2003 




42 reproduction 3,05E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2002 




42 reproduction 3,37E+02 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2002 




42 reproduction 9,50E+01 Total Amorim,M,J,B,, and J,J, 
Scott-Fordsmand 
2012 




42 mortalité 7,99E+02 Total Amorim,M,J,B,, and J,J, 
Scott-Fordsmand 
2012 




42 reproduction 2,51E+02 Total Amorim,M,J,B,, and J,J, 
Scott-Fordsmand 
2012 




42 mortalité 7,78E+02 Total Amorim,M,J,B,, and J,J, 
Scott-Fordsmand 
2012 
1344678 Worms Enchytraeus 28 reproduction 6,91E+00 Soluble Posthuma,L,, R, Baerselman, 1997 
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crypticus R,P,M, Van Veen, and E,M, 
Dirven-Van Breemen 




14 mortalité 9,73E+02 Soluble Arnold,R,E,, M,E, Hodson, S, 
Black, and N,A, Davies 
2003 
7758987 Microorganisms P. 
fluorescens 


















































1 mortalité 4,61E+03 Labile Donkin,S,G,, and D,B, 
Dusenbery 
1993 
1344678 Worms Enchytraeus 
crypticus 
28 reproduction 0,00E+00 Labile Posthuma,L,, R, Baerselman, 
R,P,M, Van Veen, and E,M, 
Dirven-Van Breemen 
1997 
Tableau B-2 : Données écotoxicologiques du nickel 




métal Référence Année 
7718549 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 476 Total 





























































































































































vulgare 28 0 600 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Maize 98 0 1,366 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Maize 98 0 26 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Maize 98 0 1,685 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Maize 98 0 30 Total Guo X.Y et al. 2010 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 17 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 1100 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 40 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 400 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 





Shrubs, Ferns Tomato 28 0 80 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 90 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 90 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 400 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 200 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 400 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 350 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 920 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 400 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 
Shrubs, Ferns Tomato 28 0 225 Total Corinne P, Rooney 2000 
7440020 
Flowers, Trees, 





chinensis L.  21 croissance 
18,037037





chinensis L.  21 croissance 
4,8518518







chinensis L.  21 croissance 
7,4444444





chinensis L.  21 croissance 
10,259259





chinensis L.  21 croissance 
3,2962962





chinensis L.  21 croissance 
10,518518





chinensis L.  21 croissance 
15,777777





chinensis L.  21 croissance 
0,4814814





chinensis L.  21 croissance 
13,629629





chinensis L.  21 croissance 
4,1111111





chinensis L.  21 croissance 
5,2222222





chinensis L.  21 croissance 
28,148148





chinensis L.  21 croissance 
5,5555555





chinensis L.  21 croissance 
2,0370370





chinensis L.  21 croissance 
7,2962962







chinensis L.  21 croissance 
4,8518518





chinensis L.  21 croissance 
3,2222222





chinensis L.  21 croissance 
8,6296296





chinensis L.  21 croissance 
6,1111111





chinensis L.  21 croissance 
16,518518





chinensis L.  21 croissance 
4,2962962





chinensis L.  21 croissance 
2,7407407





chinensis L.  21 croissance 
9,7777777





chinensis L.  21 croissance 
14,740740





chinensis L.  21 croissance 
9,2962962





chinensis L.  21 croissance 
8,5185185





chinensis L.  21 croissance 
6,5185185





chinensis L.  21 croissance 
7,4074074







chinensis L.  21 croissance 
16,629629





chinensis L.  21 croissance 
3,9259259





chinensis L.  21 croissance 
1,7407407





chinensis L.  21 croissance 
3,6666666





chinensis L.  21 croissance 
6,7777777





chinensis L.  21 croissance 
1,8518518
52 Soluble Xiaoqing Z., et al 2013 
7718549 Microoganisms  21  
37,592592
59 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
32,651851
85 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
22,555555
56 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
20,622222
22 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
80,125925
93 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
26,422222
22 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
11,170370
37 Soluble Oorts et al. 2007 
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7718549 Microoganisms  21  
5,5851851
85 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
24,274074
07 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
182,16296
3 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
7,1318518
52 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
1,6970370
37 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
1,7829629
63 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
0,7518518
52 Soluble Oorts et al. 2007 
7718549 Microoganisms  21  
0,4725925






















































































































































































































Tableau B-3 : Données écotoxicologiques du zinc 




du métal Référence Année 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 136 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 199 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 142 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 462 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 343 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 189 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 592 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 548 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 230 Total Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7646857 
Worms; Standard 





Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 1000 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
1314132 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 2829,62963 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7440666 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 587 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7646857 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 705 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7646857 
Worms; Standard 

























































albidus 42 reproduction 219 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2002 
7733020 Worms 
Aporrectodea 
caliginosa 56 reproduction 826 Total 
Khalil,M,A,, H,M, Abdel-
Lateif, B,M, Bayoumi, N,M, 




crypticus 28 reproduction 361 Total 




candida 35 croissance 168 Total 




candida 23 croissance 189 Total 




candida 28 reproduction 146 Total 




candida 28 croissance 342 Total 




candida 42 reproduction 306 Total 




candida 42 reproduction 108 Total 




candida 42 reproduction 266 Total 






candida 42 reproduction 244 Total 




candida 35 reproduction 276 Total 




candida 23 reproduction 341 Total 




candida 28 reproduction 261 Total 




candida 42 croissance 443 Total 




candida 35 croissance 458 Total 




candida 23 croissance 567 Total 




candida 28 croissance 526 Total 




candida 28 reproduction 2178 Total 




candida 28 reproduction 261 Total 




candida 28 reproduction 534 Total 




candida 28 croissance 584 Total 




candida 28 reproduction 374 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 





candida 70 reproduction 291 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 184 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 258 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 reproduction 389 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 476 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 500 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 618 Total 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 42 croissance 462 Total 




candida 28 reproduction 473 Total 




candida 28 croissance 1228 Total 




candida 28 reproduction 133 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 103 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 





candida 28 reproduction 522 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 77,7 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 656 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 297 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 336 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 202 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 1000 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 416 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
1314132 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 461 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7440666 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 
1455,55555
6 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 391 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2003 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 375 Total Lock,K,, and C,R, Janssen 2001 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 





curviseta 28 croissance 3360 Total 
Xu,J,, X, Ke, P,H, Krogh, Y, 
Wang, Y,M, Luo, and J, Song 2009 
7646857 Invertebrates 
Sinella 
curviseta 28 reproduction 2760 Total 
Xu,J,, X, Ke, P,H, Krogh, Y, 
Wang, Y,M, Luo, and J, Song 2009 
7646857 microorganisms 0 45 0 2,073 Total Saviozzi et al  1995 
7646886 microorganisms 0 28 0 5,115 Total Smolders et al 2003 
7646887 microorganisms 0 28 0 5,122 Total Smolders et al 2003 
7646888 microorganisms 0 28 0 16,804 Total Smolders et al 2003 
7646889 microorganisms 0 28 0 16,995 Total Smolders et al 2003 
7646890 microorganisms 0 28 0 8,187 Total Smolders et al 2003 
7646891 microorganisms 0 28 0 8,27 Total Smolders et al 2003 
7646892 microorganisms 0 28 0 1,552 Total Smolders et al 2003 
7646893 microorganisms 0 28 0 1,578 Total Smolders et al 2003 
7646894 microorganisms 0 28 0 3,767 Total Smolders et al 2003 
7646896 microorganisms 0 28 0 6,077 Total Smolders et al 2003 
7646897 microorganisms 0 28 0 6,153 Total Smolders et al 2003 
7646898 microorganisms 0 28 0 17,144 Total Smolders et al 2003 
7646899 microorganisms 0 28 0 17,198 Total Smolders et al 2003 
7646900 microorganisms 0 28 0 3,065 Total Smolders et al 2003 
7646901 microorganisms 0 28 0 3,116 Total Smolders et al 2003 
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7646902 microorganisms 0 28 0 2,757 Total Smolders et al 2003 
7646903 microorganisms 0 28 0 2,808 Total Smolders et al 2003 
7646904 microorganisms 0 28 0 1,766 Total Smolders et al 2003 
7646905 microorganisms 0 28 0 1,848 Total Smolders et al 2003 
7646906 microorganisms 0 28 0 2,08 Total Smolders et al 2003 
7646907 microorganisms 0 28 0 2,107 Total Smolders et al 2003 
7646912 microorganisms 0 28 0 289 Total Smolders et al 2003 
7646913 microorganisms 0 28 0 226 Total Smolders et al 2003 
7646914 microorganisms 0 14 0 224 Total Smolders et al 2003 
7646915 microorganisms 0 14 0 250 Total Smolders et al 2003 
7646918 microorganisms 0 14 0 199 Total Smolders et al 2003 
7646919 microorganisms 0 14 0 252 Total Smolders et al 2003 
7646932 microorganisms 0 28 0 28,08 Total Smolders et al 2003 













































candida 42 reproduction 24,1 Soluble 




candida 42 reproduction 39,1 Soluble 




candida 42 reproduction 24,4 Soluble 




candida 42 reproduction 12,6 Soluble 




candida 42 reproduction 19,8 Soluble 




candida 35 reproduction 21,4 Soluble 




candida 23 reproduction 31,4 Soluble 




candida 28 reproduction 29,7 Soluble 






candida 28 reproduction 20,5 Soluble 




candida 42 croissance 63,7 Soluble 




candida 23 croissance 101 Soluble 




candida 28 croissance 113 Soluble 




candida 28 croissance 86,8 Soluble 




candida 28 reproduction 22,1 Soluble 




candida 28 reproduction 20,5 Soluble 




candida 28 reproduction 27,6 Soluble 




candida 28 croissance 35,9 Soluble 




candida 28 croissance 86,8 Soluble 




candida 28 reproduction 19,2 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 36,2 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 reproduction 43 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 





candida 28 croissance 155 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 167 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 211 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 231 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 mortalité 398 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 mortalité 210 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 mortalité 254 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 mortalité 76,6 Soluble 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 42 croissance 20,8 Soluble 




candida 28 reproduction 11,9 Soluble 




candida 28 croissance 97,1 Soluble 




candida 42 reproduction 26,9 Soluble 




candida 35 reproduction 32,4 Soluble 






candida 23 reproduction 47,1 Soluble 




candida 42 croissance 81,9 Soluble 




candida 35 croissance 85 Soluble 




candida 35 croissance 63,3 Soluble 




candida 23 croissance 132 Soluble 




candida 28 reproduction 6,15 Soluble 




candida 28 reproduction 29,7 Soluble 




candida 28 reproduction 19,5 Soluble 




candida 28 croissance 27,7 Soluble 




candida 28 croissance 113 Soluble 




candida 28 reproduction 10,7 Soluble 




candida 28 croissance 95 Soluble 









Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 91,5 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 12,9 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 82,6 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 9,6 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 67,7 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 17,4 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 71,4 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 31,6 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 117,1 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 10,2 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 95 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 10,5 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 





Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 43,9 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 187,6 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 12,4 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7779886 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 67,9 Soluble Spurgeon,D,J,, and S,P, Hopkin 1996 
7646857 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 228 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
1314132 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 17,9 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 
Worms; Standard 















albidus 21 mortalité 7,83 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7646857 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 78,9 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
1314132 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 4 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 
Worms; Standard 

















albidus 21 reproduction 1,22 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 15,8 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
1314132 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 2,73 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 1,91 Soluble Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 Worms 
Enchytraeus 
crypticus 28 reproduction 22,9 Labile 




candida 28 reproduction 125 Labile 




candida 28 reproduction 297 Labile 




candida 28 croissance 333 Labile 




candida 28 croissance 280 Labile 




candida 28 reproduction 62,2 Labile 




candida 28 croissance 333 Labile 






candida 28 reproduction 99,8 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 reproduction 148 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 reproduction 224 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 311 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 325 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 croissance 400 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 mortalité 742 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 mortalité 405 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 28 mortalité 449 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 70 mortalité 298 Labile 
Smit,C,E,, I, Van Overbeek, 
and C,A,M, Van Gestel 1998 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 23 reproduction 118 Labile 




candida 42 reproduction 83,1 Labile 




candida 42 reproduction 118 Labile 






candida 35 reproduction 131 Labile 




candida 23 reproduction 162 Labile 




candida 28 reproduction 125 Labile 




candida 42 croissance 226 Labile 




candida 35 croissance 231 Labile 




candida 23 croissance 308 Labile 




candida 28 croissance 280 Labile 




candida 28 reproduction 332 Labile 




candida 42 croissance 170 Labile 




candida 56 reproduction 1749 Labile 
Smit,C,E,, P, Van Beelen, and 
C,A,M, Van Gestel 1997 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 56 reproduction 941,5 Labile 
Smit,C,E,, P, Van Beelen, and 
C,A,M, Van Gestel 1997 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 56 reproduction 979 Labile 
Smit,C,E,, P, Van Beelen, and 
C,A,M, Van Gestel 1997 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 
candida 56 reproduction 1491 Labile 
Smit,C,E,, P, Van Beelen, and 





Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 356 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
1314132 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 mortalité 92,3 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 
Worms; Standard 















albidus 21 mortalité 41 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7646857 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 157 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
1314132 
Worms; Standard 
Test Species Eisenia fetida 21 reproduction 23,5 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 
Worms; Standard 















albidus 21 reproduction 7,86 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7646857 Invertebrates 
Folsomia 





candida 21 reproduction 16,8 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
7440666 Invertebrates 
Folsomia 
candida 21 reproduction 9,87 Labile Lock,K., and C.R. Janssen 2003 
122 
 
ANNEXE C – SUPPORTING INFORMATION : PRÉSENTATION DES 
PARAMÈTRES DU MODÈLE DE LIGANDS BIOTIQUES TERRESTRES 
Le modèle de ligand biotique se base sur l’hypothèse que la fraction de métal pouvant provoquer 
un effet toxique est égale à la fraction qui se lie aux ligands biotiques d’un organisme. Le TBLM 
considère que la quantité de ligands biotiques (f) ayant créé une liaison avec des ions libre 
métalliques, dépend de l’affinité de liaisons avec les ligands biotiques et l’affinité pour ces 
mêmes sites des autres cations présents dans le milieu. Cette fraction est modélisée par l’équation 
suivante (1):  ! = #$%& '()*+#$%& '() + #,%& -.)            (1) 
où KMBL est la constante de liaison du métal M considéré au ligands biotiques, KXBL les 
constantes de liaisons des cations (H+, Na+, Mg2+, Ca2+) aux ligands biotiques, et M2+ et XY+ 
représentent l’activité cationique des cations métalliques et en compétition présents dans la 
solution du sol. En posant f50 la fraction de sites occupés par le métal pour lesquels 50% des 
organismes d’une espèce sont touchés, on obtient la concentration d’effet de l’activité cationique 
du métal (2):  /0+ 1234 = 567*8567 #$%& (1 + <-=> ?@+ )   (2) 
 
Les valeurs des f50 ainsi que des constantes KMBL, KXBL sont issues de l’étude de Thakali et al. et 
présentées dans le tableau ci-dessous (Thakali et al., 2006) (Tableau C-1). Cette équation est 
appliquée pour le cuivre et le nickel pour six espèces différentes. La EC50 obtenues, décrivant la 
concentration d’effet pour la fraction d’ion libre du métal est convertie en métal total en utilisant 
le rapport suivant (3), déterminé grâce à la concentration de bruit de fond provenant de Kabata-
Pendias (Kabata-Pendias & Mukherjee, 2007) et la concentration d’ion libre calculée par WHAM 
à l’état initial, c’est à dire sans contamination, en supposant que la valeur de ce rapport est 
constante jusqu’à la EC50 la plus élevée des six organismes. Cela à été vérifié en calculant les 
concentrations d’ions libre pour une concentration en métal total variant du la concentration de 
bruit de fond à la EC50 la plus élevée, les variations du rapport entre les deux concentration étant 
très faibles, il est donc possible d’utiliser cette extrapolation.  
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BC50'F	HIHJK = /L0+ 1234× 'F	HIHJK NONPQR'F() NONPQR     (3) 
 
Tableau C-1 : Paramètres et organismes utilisés pour appliquer le TBLM pour le cuivre et le 
nickel (modifié à partir de Thakali et al., 2006) 




Paramètres TBLM (KxBL) 









BRE : root 
elongation
, 4 d EC50 













0,05 5,65 4,38 - - - 




, 4 w , 
EC50 
chronic 
0,05 4,62 2,97 - - - 









0,05 6,5 5,9 - - - 







, 7-d EC50 
0,05 6,69 7,5 - - - 






n rate, 7-d 
EC50 









BRE : root 
elongation
, 4 d EC50 
0,05 3,6 4,53 1,5 3,81 - 















, 4 w , 
EC50 
chronic 
0,05 5,12 6,02 - 5 - 









0,05 5,33 6,7 - 5 - 







, 7-d EC50 
0,05 4,53 6,09 - 5 - 






n rate, 7-d 
EC50 
0,05 5,72 5,1 - 5 - 
 
